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1 Inleiding
Toepassing van LARCH in Natuurplanbureauproducten (NB2000, Who’s afraid en NVK2)
hebben de sterke en zwakke punten van de modellering van ecologische netwerken duidelijk
gemaakt. De modellering bleek vooral gevoelig voor de ruimtelijke verdeling van de
Ecologische Hoofdstructuur (EHS) en het voorkomen van barrières door hoofdinfrastructuur.
Effecten van verstedelijking (via verkeer, recreatie en landschappelijke weerstand),
verbindingszones en faunapassages en recreatiedruk konden niet worden weergegeven. Het
gaat daarbij niet uitsluitend om effecten via ruimtelijke rangschikking, maar bovendien om
effecten via habitatkwaliteit (bijvoorbeeld verstoring door recreatie of wegverkeer).
Daarnaast zijn een aantal beslissingen in het verleden gemaakt op basis van vooral praktische
overwegingen, in plaats van conceptuele. Bijvoorbeeld daar waar rekentijd, geheugenbeslag,
software complexiteit of de beschikbaarheid van GIS bestanden, de praktische toepasbaarheid
bepaalden. Waar deze praktische argumenten geen rol meer spelen, kan heroverweging nu tot
andere keuzes leiden.
Door verder ontwikkelen van de huidige benadering en nieuwe ontwikkelingen, zoals
SmallSteps, komen nieuwe toepassingen binnen bereik. Te denken valt aan evaluatie effecten
infrastructuur, verbindingszones, medegebruik voor recreatiedoeleinden en verstedelijking.
Om verschillende redenen is de huidige methode hiervoor niet toereikend of niet optimaal. De
vraag is welke meerwaarde een aangepaste netwerkanalyse benadering biedt ten opzicht van
de nu beschikbare methode. De inschatting van meerwaarde is vereist om het nut van grote
investeringen in verdere modelontwikkeling te kunnen afwegen.
Een korte verkenning is daarom opgestart, gericht op
1. Inzicht in de vraag vanuit NPB producten naar ecologische netwerkmodellering
2. Vergelijking vraag en aanbod ecologische netwerkmodellen
3. Verkenning mogelijke bijdrage van nieuwe ontwikkelingen in de ecologische
netwerkmodellering aan NPB boodschappen over de effecten van ruimtelijke
ontwikkelingen (EHS, infrastructuur, verstedelijking en recreatie) op duurzaamheid van
populaties van versnipperinggevoelige soorten.
4. Vergelijking van de verschillende opties op basis van bijdrage aan de kwaliteit van de
uitspraken.
In dit project wordt de huidige netwerkanalyse benadering kort samengevat, inclusief een
aantal in de loop der jaren uitgewerkte varianten, worden nieuwe eisen aan de methode
afgeleid (gegeven gewenste toekomstige toepassingen), en worden alternatieven beschreven
voor zover deze als bron van inspiratie voor vernieuwing kunnen dienen. De insteek bij dit alles
zal zijn de vraag ‘wat maakt het uit op netwerk(populatie) niveau’ en ‘wat kunnen we dan wat
we nu nog niet kunnen’. Een vraag die waar mogelijk beantwoord en geïllustreerd zal worden
met eenvoudige ruimtelijke voorbeelden die reeds beschikbaar zijn. In gesprekken met
ontwikkelaars en gebruikers van LARCH worden de belangrijkste bevindingen getoetst.
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2 Ecologische netwerkanalyse
In dit hoofdstuk wordt de achtergrond van de benadering in het algemeen en de specifieke
opzet van LARCH beschreven. Impliciet gemaakte keuzes worden hier expliciet gemaakt, voor
zover ze van invloed zijn op de bruikbaarheid van de methode in de NPB context. De eisen die
aan de netwerkanalyse benadering gesteld worden uitgaande vanuit een aantal NPB thema’s,
komen in het volgende hoofdstuk aan de orde.
2.1 Wat is ecologische netwerkanalyse?
Een definitie: het onderscheiden en beoordelen op duurzaamheid, van netwerken van door
dispersie met elkaar verbonden leefgebieden voor een soort of soortengroep.
De stappen in een ecologische netwerkanalyse: het voor een soort(engroep) identificeren van
geschikt habitat, het samenvoegen van dit habitat in lokale leefgebieden, het clusteren van
deze lokale leefgebieden in netwerken, en het schatten van de levensvatbaarheid van
(potentiële) metapopulaties in de betreffende netwerken. Samenvoegen en clusteren vindt
plaats op basis van de mate van uitwisseling: binnen een leefgebied is de uitwisseling hoog
(“perfect mixing”), tussen leefgebieden in een netwerk lager maar desalniettemin substantieel,
tussen netwerken vindt geen uitwisseling plaats.
In de presentatie van analyseresultaten is de focus meestal verschoven van metapopulatie
naar landschap. Netwerken van leefgebieden met levensvatbare populaties worden duurzaam
genoemd. De gehanteerde definitie van levensvatbaar is gebaseerd op de gangbare drempel
van een metapopulatie uitsterfkans kleiner dan 0.05 over een periode van 100 jaar. Op de
kaart wordt ieder leefgebied gekleurd naar al of niet duurzaam zijn van het netwerk waar het
toe behoort. Voor meerdere soorten of soortengroepen worden de uitkomsten gesommeerd
door bijvoorbeeld het aantal soorten waarvoor het leefgebied tot een duurzaam netwerk
behoort af te beelden.
Ecologische netwerkanalyse
Habitatanalyse Habitat structuurdefinitie Metapopulatie
levensvatbaarheidsanalyse
(MPVA)
Door soortsexperts
geschatte waarde van RE per
type landschap
Afstandscriterium bepaling
leefgebieden
afstandscriterium bepaling
netwerken
Regels (normen) voor
duurzame populaties
gebaseerd op
omvang netwerk
omvang grootste leefgebied
Alternatieven
Modellen i.p.v. tabellen, bijv
habitat geschiktheids-
modellen (HSI)
Uitwisseling als criterium
diverse methoden voor
berekenen
landschapsconnectiviteit
Breed scala aan ruimtelijk
expliciete modellen, zoals
incidence functie modellen
METAPHOR e.d.
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Het doel van de analyse is het leggen van een relatie tussen het landschap op de kaart en de
levensvatbaarheid van de ruimtelijk gestructureerde populatie die in dit landschap voor kan
komen. De hele netwerkanalyse bestaat uit drie tot op zekere hoogte van elkaar onafhankelijke
stappen (zie tabel, waarin de LARCH benadering tegen een grijze achtergrond is gezet):
habitat analyse, definitie van de ruimtelijke structuur van habitat (en van de populatie), en de
populatie-levensvatbaarheidsanalyse. De laatste stap, de MPVA (MetaPopulation Viability
Analysis, de ruimtelijke variant van PVA, zie Burgman et al. 1993) kan gezet worden met ieder
model waarmee de extinctiekans van een ruimtelijk gestructureerde populaties berekend
wordt. De variatie aan potentieel bruikbare instrumenten is groot, aangezien er veel
verschillende modelbenaderingen mogelijk zijn (Czárán 1998). Door in de tweede stap te
kiezen voor een bepaalde definitie van de habitat structuur, passend bij het concept van de
klassieke metapopulatie (habitat-eilandjes), worden de model keuzemogelijkheden beperkt tot
de zogenaamde “patch-based” metapopulatie modellen, waarvan METAPHOR er een is.
Uitdagingen met betrekking tot de analyse van ecologisch netwerken zijn het integreren van
de resultaten over meerdere soorten, waarmee biodiversiteitoverwegingen makkelijker een rol
kunnen gaan spelen in het ruimtelijk planningsproces, en het operationeel maken van
instrumenten waarmee habitatnetwerken ontworpen kunnen worden op basis van ecologische
principes (Opdam et al. 2002). Uitgebreide achtergrond informatie over benaderingen m.b.t.
analyse van ecologische netwerken is te vinden in Opdam (2002) en Opdam et al. (2003).
2.2 LARCH
In de periode van ontwikkeling van de netwerkanalyse methode, vanaf midden 90’er jaren, was
directe toepassing van mechanistische modellen geen optie voor het berekenen van
levensvatbaarheid van metapopulaties op landelijke schaal. De grote ruimtelijke schaal van
toepassing (omvangrijke GIS bestanden) in combinatie met de ambitie om snel en voor
meerdere soorten(groepen) te kunnen evalueren, bepaalden de keuze voor het uitvoeren van
MPVA op basis van eenvoudige (vuist)regels in plaats van modelmatig: Landscape Analysis and
Rules for the Configuration of Habitat. De regels die toegepast worden in de MPVA stap, en
waarmee dus de vertaling van netwerkconfiguratie naar populatie levensvatbaarheid gemaakt
wordt, kunnen niet afgeleid worden uit empirische studies (levensvatbaarheid is niet meetbaar)
maar zijn afkomstig uit studies met dynamische ruimtelijk expliciete modellen, voornamelijk
METAPHOR in dit geval.
De manier waarop in LARCH de MPVA op basis van regels wordt uitgevoerd, is wat
uitgebreider beschreven in de bijlage “De LARCH methode” (zie ook Pouwels et al. 2002a). In
het kort komt het erop neer dat eerst een classificatie uitgevoerd wordt naar het type
metapopulatie in het betreffende netwerk: met of zonder MVP of sleutelpopulatie. MVP staat
voor de zogenaamde Minimum Viable Population, en verwijst naar een leefgebied dat dusdanig
groot is dat het zelfs in isolatie een levensvatbare populatie kan herbergen. Een
sleutelpopulatie (Verboom et al. 2001) is een lokale populatie van dusdanige omvang dat zij,
bij minimale immigratie, levensvatbaar is. Na deze classificatie volgt een evaluatie stap waarin
de omvang (in reproductieve eenheden) van iedere geclassificeerde populatie vergeleken
wordt met drempelwaardes voor levensvatbaarheid. De LARCH beoordeling is dus gebaseerd
op de omvang van het netwerk en de omvang van de grootste leefgebieden in het netwerk.
Met deze aanpak kunnen snel honderden netwerken geëvalueerd worden: classificatie en
beoordeling vinden plaats op basis van simpele netwerk kenmerken (totale omvang, omvang
van grootste leefgebied). Van de totale netwerkanalyse volgens de LARCH methode, is de
habitat analyse stap als complexe voorbewerking het meest tijdrovend, de habitatstructuur
bepaling het meest rekenintensief, en de eigenlijke MPVA zeer eenvoudig. De methode is door
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een grote mate van ongevoeligheid voor (bepaalde) details, vooral geschikt voor een quick-
scan analyse. LARCH als instrument is belangrijk voor het meenemen van duurzaamheids
overwegingen in het ruimtelijke planproces (Opdam et al. 2002).
Ontwikkelingen
Al in de eerste stadia van ontwikkeling van LARCH werd duidelijk dat een simpel
afstandscriterium in de stap van habitat structuur definitie niet toereikend is voor soorten
waarbij dispersie sterk door het landschap gestuurd wordt. Voor verfijning van deze stap is
voor dergelijke soorten ingezet op de ontwikkeling van bewegingsmodellen (SmallSteps),
waarin en detail het dispersiegedrag van organismen in relatie tot het landschap weergegeven
wordt. Toepassing van dergelijke bewegingsmodellen op de relevante grote ruimtelijke schaal
was echter in die tijd nog geen reële optie.
Voor het effect van infrastructuur (barrières) op de uitwisseling tussen leefgebieden is LARCH
uitgebreid met de modules “harde” en “zachte” barrières. In essentie komen de barrière
aanpassingen erop neer dat de euclidische afstanden tussen leefgebieden omgezet worden in
effectieve afstanden door barrière kosten in rekening te brengen (100 % voor absolute, harde
barrières, en een vast lager percentage voor zachte barrières). Zie bijlage voor meer details.
Implementatie van barrière effecten is dus vooral toegesneden op wegen, en op die soorten
waarvoor het sterfte effect belangrijker is dan het gevolg van ontwijkgedrag.
Als alternatieve methode om de effecten van landschapsweerstand (inclusief barrières) in
kaart te brengen wordt momenteel veelal SCAN gebruikt (zie hoofdstuk 5, SCAN met
Barrières). Een voorbeeld van toepassing op grote ruimtelijke schaal van LARCH+SCAN is
beschreven in Groot Bruinderink et al. (2003).
Recente ontwikkelingen in de LARCH methode betreffen bijvoorbeeld het gebruik van
ecoprofielen (Pouwels et al. 2002b) en het geschikt maken van de methode voor specifieke
groepen als vissen (Pouwels et al. 2002c).
2.3 Evaluatie LARCH
De bij de ontwikkeling van LARCH gemaakte keuzes, conceptueel zowel als praktisch, hebben
consequenties voor de toepassing van het model. Hieronder worden de m.i. belangrijkste op
een rijtje gezet.
• Keuze 1. Ruimtelijk verdeeld habitat wordt gestructureerd volgens het netwerk-van-
leefgebieden concept. Uit een continuüm van mogelijke representaties wordt er één
gekozen die past bij het klassieke metapopulatie concept.
Gevolg 1. Voor soorten met een niet al te beperkt dispersie vermogen kan dit er toe
leiden dat al het habitat nationaal tot één netwerk behoort of zelfs tot één leefgebied
(grote carnivoren).
• Keuze 2. MPVA op basis van eenvoudige regels, afkomstig uit mechanistische
metapopulatie modellen.
Gevolg 2. Geen directe relatie met empirische gegevens aanwezig. Onderbouwing loopt
via het model(len) waarmee de regelsets bepaald zijn. Zie sectie “Onderbouwing LARCH”.
• Keuze 3. De LARCH uitkomst van de MPVA is levensvatbaarheid van de metapopulatie cq
duurzaamheid van het netwerk, een uitspraak dus op netwerk-niveau.
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• Gevolg 3. Onmogelijk om uitspraken te doen die differentieren binnen het netwerk, zoals
de bezettingskans van lokale leefgebieden (kans op voorkomen lokale populaties). Binnen
het netwerk is niet aan te geven wat het relatieve belang is van (uitwisseling tussen)
verschillende leefgebieden.
• Keuze 4. Alleen compositie kenmerken van het netwerk worden gebruikt in de MPVA, de
configuratie speelt geen rol zolang leefgebieden tot hetzelfde netwerk behoren.
Gevolg 4. Onmogelijk om verschillen in de interne configuratie van een netwerk te
waarderen. Zolang de leefgebieden tot het netwerk blijven behoren kan de uitwisseling
tussen leefgebieden dramatisch dalen zonder dat dit in de evaluatie tot uitdrukking komt.
• Keuze 5. De uitkomstenruimte van de MPVA is sterk gediscretizeerd, zowel door de alles
of niets uitkomst (duurzaamheid) als door het verschillend beoordelen van verschillend
geclassificeerde netwerken.
Gevolg 5. Continue trends leiden tot sprongsgewijs veranderende uitkomsten; de
resolutie van een risicoanalyse is laag.
• Keuze 6. Barrière effect in LARCH is geïmplementeerd als een sterfte term.
Gevolg 6. Het is niet mogelijk om het tweede mogelijke effect van barrières, namelijk het
verleggen van dispersiestromen, weer te geven.
Onderbouwing
De verschillende onderdelen van de netwerkanalyse methode volgens LARCH hebben een
verschillende relatie met de empirie.
• de habitat analyse kan en wordt direct onderbouwd door empirische gegevens. Toename
in kennis over de habitat selectie van de soort leidt tot verbeterde classificatie van habitat.
Kennis over de actuele verspreiding kan gebruikt worden voor calibratie of validatie van
de vertaling van landschapstypen naar habitat(geschiktheid). De afleiding van deze
vertaaltabellen heeft een nogal ad-hoc karakter, zeker wanneer er niet meer sprake is van
soorten maar van ecoprofielen (fictieve soorten met een bepaalde set ruimtelijke en
kwalitatieve habitateisen, zie Pouwels et al. 2002b). Toepassing van formelere “habitat-
suitability index” modellen zou hier verbetering in kunnen brengen. HSI-modellen (USFWS
1980, Burgman et al. 2001) zijn meestal gebaseerd op regressie-analyses van
voorkomen in relatie tot landschapsvariabelen (voor een on-line voorbeeld, zie
http://www.cares.missouri.edu/projects/completed/irms/habitatstudy.html). De huidige
LARCH methodiek kan stapsgewijs aangepast en uitgebreid worden in de richting van HSI-
modellering.
• De habitat structuur definitie heeft eveneens een directe link met empirische gegevens.
Weliswaar betreft dit een vaak schaars type gegevens (dispersie curves), maar toch kan
nieuwe kennis van het dispersieproces gebruikt worden om de schattingen van
uitwisseling te verbeteren. Empirische gegevens kunnen gebruikt worden om schattingen
van uitwisseling te toetsen (CMR experimenten, genetische verwantschapsstudies, etc).
De onderbouwing van het criterium voor samenvoegen van habitat fragmenten tot een
leefgebied is beperkt, maar in principe mogelijk (zie Schotman 2002).
• De MPVA in LARCH heeft geen directe link met de empirie. De uitkomst
(levensvatbaarheid) is per definitie niet te toetsen. Ook worden geen “intermediate
variables” berekend zoals lokale bezettingskansen, die wel meetbaar zijn in
patroonstudies. De relatie met data loopt geheel via het dynamisch model waarmee de
regelsets (“normen”) bepaald zijn. Alleen soorten of ecoprofielen waarvoor deze afleiding
ook daadwerkelijk heeft plaatsgevonden kunnen als “onderbouwd” beschouwd worden.
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Tot op heden zijn dit er slechts enkele. Het LARCH MPVA deel kampt dus met een defacto
onderbouwingsprobleem. De omweg via het mechanistisch model blijkt in de praktijk een
struikelblok voor onderbouwing, en een effectieve rem op nieuwe ontwikkelingen. Zelfs
wanneer bekend is hoe een proces (bijvoorbeeld landschapsdynamiek) de
levensvatbaarheid van metapopulaties beïnvloedt, vereist verdisconteren van de effecten
ervan in de regelsets een hernieuwde afleiding van de regelsets m.b.v. het mechanistisch
model waarin landschapsdynamiek als proces is toegevoegd. De vraag is of, in het licht
van recente ontwikkelingen, de remedie gezocht moet worden in afleiding van nieuwe
regelsets, of dat deze omweg nu vermeden kan worden en de op regels gebaseerde
MPVA vervangen kan worden door de rechttoe rechtaan modelmatige berekening van
levensvatbaarheid, die in vroeger tijden geen optie was.
Consequenties
De vraag is wat de hiervoor expliciet gemaakte keuzes voor relevantie hebben voor NPB
toepassingen. NPB toepassingen zullen meestal neerkomen op het vergelijken van
duurzaamheid van netwerken onder verschillende ruimtelijke scenario’s. De belangrijkste
“fouten” die gemaakt kunnen worden in dergelijke studies zijn het voorspellen van effecten
waar ze niet optreden en het voorspellen van het ontbreken van effecten waar ze wel
optreden.
• de combinatie van keuzes 3, 4 en vooral 5 leidt er toe dat er binnen ieder netwerk veel
kan veranderen zonder dat dit tot uitdrukking komt in de berekende netwerktoestand. Met
andere woorden, het na analyse constateren van geen effect in termen van aantallen
duurzame of niet-duurzame netwerken, van een of andere landelijke trend, betekent
absoluut niet dat deze trend geen effect heeft op de werkelijke levensvatbaarheid van
metapopulaties (als een continue variabele). De uitgangssituatie in combinatie met de
parameter keuze kan zodanig zijn dat binnen het traject van verandering van de
omgevingsfactor er weinig netwerken van toestand (duurzaam/niet duurzaam)
veranderen. Dus “geen verandering in aantal duurzame netwerken”  ≠ “afwezigheid van
effect van trend”, en “mate van verandering in aantal duurzame netwerken”  ≠ “intensiteit
van het effect van een trend”. Er zit dus een zekere willekeur in de uitkomsten door keuze
van parameters en begintoestanden. Hoe dit in de praktijk uitwerkt, is moeilijk te
voorspellen en zou in een case-study onderzocht moeten worden (gevoeligheidsanalyses!).
De oplossing ligt in het vervangen van de discrete uitkomstenruimte door een continue.
• keuze 3 in combinatie met keuze 1 betekent voor soorten met een grote dispersie
capaciteit dat we met uitgestrekte (soms landsdekkende) netwerken te maken hebben, in
extreme gevallen bestaand uit een enkel leefgebied. De LARCH analyse is hiervoor uiterst
on-informatief door ontbreken van ruimtelijke differentiatie (m.n. de mate van uitwisseling
tussen en/of de bezettingskansen van lokale leefgebieden zouden interessant zijn), en lijdt
in extreme mate onder het eerstgenoemde probleem. De oplossing ligt in interne
differentiatie door berekening van lokale bezettingskansen. Dit betekent in feite dat de
regel-gebaseerde MPVA vervangen moet worden door een modelmatige (uit de lokale
bezettingskansen kan de metapopulatie extinctiekans berekend worden).
Naast het vermijden van dergelijke “fouten” kunnen verbeterde precisie, grotere correctheid
(wordt de essentie van een proces op de juiste manier weergegeven), meer perspectieven
voor empirische onderbouwing, en groter toepassingsbereik (ruimtelijke schaal van
toepassing) mogelijke argumenten zijn voor aanpassing van de huidige benadering. Of er
wezenlijke verschillen in uitkomst resulteren na aanpassing, kan alleen d.m.v. vergelijkende
studies vastgesteld worden.
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De uitkomst van de analyse in de huidige benadering, de indeling in al dan niet duurzame
netwerken, past bij een quick-scan aanpak. De methode lijkt voldoende resolutie te ontberen
voor meer diepgaande scenario studies. Voor analyses waarbij het om een groot aantal
netwerken gaat wordt het effect van de beperkte uitkomstenruimte gemaskeerd, doordat het
aantal netwerken in iedere toestand gebruikt wordt als uitkomst variabele. Wanneer er sprake
is van een enkel netwerk, is de beperktheid van de uitkomstenruimte direct voelbaar. De
uitkomst is niet gevoelig voor een groot aantal veranderingen in de ruimtelijke configuratie van
het netwerk. Of leefgebieden binnen een netwerk sterk geclusterd voorkomen of juist
maximaal verspreid maakt niet uit, zolang de totale hoeveelheid RE hetzelfde blijft (en de
grenzen voor sleutelpopulatie of MVP niet overschreden worden). Ook de frequentieverdeling
van omvang van leefgebieden speelt geen rol, zolang de grootste leefgebieden kleiner blijven
dan sleutelgebieden. Uit de praktijk blijkt dat ook leefgebieden (veel) kleiner dan
sleutelgebieden toch hoge bezettingskansen kunnen hebben door hun gunstige ligging ten
opzichte van andere leefgebieden (Schotman 2002).
De potentiële ongevoeligheid voor verandering binnen een bepaalde range, gaat samen met
de kans op sprongsgewijze toestandsovergangen. Door strategisch toevoegen van enkele
RE’s aan bijna-sleutelpopulaties in plaats van (veel) meer RE’s toe te voegen aan verschillende
kleine populaties, kan een niet-duurzaam netwerk duurzaam worden. In een
gevoeligheidsanalyse (Houweling et al. 1999) bleken de LARCH uitkomsten vooral gevoelig te
zijn voor de gekozen waarde van RE per oppervlakteeenheid leefgebied. Het is echter moeilijk
te beoordelen in hoeverre dit een algemeen kenmerk is van de methode, of samenhangt met
de specifieke habitat configuratie die gebruikt was in deze studie.
Knelpunten samengevat
De belangrijkste beperkingen in de huidige netwerkanalyse methode, met verwijzing naar de
boven onderscheiden keuzes:
• het niet kunnen differentiëren binnen een netwerk, zowel aan de invoer (4) als uitvoer kant
(3). “interne differentiatie”
• het omzetten van een continue metapopulatie kenmerk (extinctiekans) in een binaire,
discrete uitkomst (5). “discretizatie”
• onderbouwing van MPVA uitkomst, en verdere ontwikkeling van de methode moeilijk door
keuze voor een regel-gebaseeerde aanpak (2). “onderbouwing”
• opgehangen aan een enkel concept voor wat betreft de ruimtelijke structuur van habitat
(1). “habitat structuur”
Daarnaast is er een belangrijk aspect waarop verbetering gewenst is:
• euclidische afstand tussen leefgebieden is een te grof criterium voor functionele
connectiviteit van het landschap. Eigenschappen van het tussenliggende landschap, zoals
barrières door infrastructuur (6) of doorlaatbaarheid van de landschapsmatrix zijn hierin in
beperkte mate te verdisconteren. “connectiviteit”
In het volgende hoofdstuk wordt verder uitgewerkt voor welke voor het NPB belangrijke
onderwerpen deze knelpunten ook werkelijk belemmerend in de toepassing van ecologische
netwerk analyse zijn.
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3 Toepassingen Ecologische netwerkanalyse voor
Natuurplanbureau
Per Natuurplanbureau-thema wordt in dit hoofdstuk nagelopen in hoeverre de huidige
netwerkanalyse methode toereikend is en zo niet, van welk soort knelpunt hier sprake is, en in
welk stadium van de methode dit naar voren komt (habitatanalyse, structuurdefinitie of MPVA).
Aanpassingen aan de methodiek worden gesuggereerd, daarbij vooruitlopend op hoofdstuk 4
en 5 waarin respectievelijk alternatieven voor de huidige habitatstructuurdefinitie en voor
regelgebaseerde MPVA aan de orde komen.
3.1 Verbindingszones
Voor verbindingszones is het nodig onderscheid te maken tussen verschillende schaalniveaus.
Netwerkniveau is relevant wanneer een verbindingszone verschillende netwerken aan elkaar
knoopt en we willen weten hoeveel effect dit heeft op de duurzaamheid van de netwerken. Het
verbindingszoneniveau is relevant wanneer we inzoomen op de stromen individuen door de
verbindingszone en verschillende inrichtingsmodellen voor de verbindingszone willen
vergelijken.
Op netwerkniveau betreft het provinciale plannen voor ecologische verbindingen of landelijke
plannen voor robuuste verbindingen. Op dit niveau speelt alleen de vraag of deze verbindingen
voldoende ecologisch rendement hebben in termen van het verbeteren van de ruimtelijke
samenhang van de EHS. Met de huidige LARCH kan het effect van het aan elkaar knopen van
netwerken door middel van verbindingszones geëvalueerd worden (Reijnen & Koolstra 1998).
De uitkomsten van verschillende scenario’s kunnen worden vergeleken in bijvoorbeeld het
totaal oppervlakte habitat in duurzame netwerken. Alleen wanneer een verdere detaillering van
de uitspraken van belang is, gaat het probleem van de beperkte resolutie spelen: wanneer
twee netwerken afzonderlijk al als duurzaam beoordeeld worden, heeft een verbindingszone
volgens LARCH weinig of geen toegevoegde waarde. Dat een dergelijke verbindingszone (VBZ)
desalniettemin uitwisseling verhoogt en daarmee de bezettingskansen van lokale leefgebieden
wezenlijk kan vergroten (alsmede de metapopulatie levensvatbaarheid), zowel in netwerken die
duurzaam als niet duurzaam zijn, is een effect dat alleen in een model geëvalueerd kan
worden waarin lokale extinctie en kolonisatie expliciet weergegeven zijn (zie “incidence
function modellen”) of, beter nog, modellen waarin populatie-dynamiek in de te verbinden
gebieden expliciet weergegeven wordt (zie Hudgens & Haddad 2003). Ook voor het
vaststellen van optimale locatie voor het verbinden van twee netwerken is de huidige LARCH
niet geschikt, aangezien dit per mogelijke locatie een kwantitatieve waardering vereist.
Evaluatie op VBZ niveau betreft de schatting van “effectiviteit” van een VBZ voor verschillende
scenario’s van inrichting. Een VBZ kan bestaan uit een netwerk van habitatplekken waar
reproductie mogelijk is, een “metapopulatie VBZ” dus, of een zone zijn waarin de dispersie
mogelijkheden verbeterd moeten worden door verwijderen barrières of aanleg van geleidende
landschapselementen. Hoewel het in de eerste situatie een metapopulatie betreft heeft het
weinig zin om de zone op de duurzaamheid van deze metapopulatie te beoordelen: het effect
van de VBZ ‘verdrinkt’ in het effect van de twee netwerken die erdoor verbonden worden. Het
beoordelen van de VBZ op de mate van uitwisseling, waarbij de maat bijvoorbeeld het totaal
aan individuen is dat op dispersie gaat en in een ander leefgebied aankomt, is niet mogelijk
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met de huidige LARCH: we hebben daarvoor een kwanticering nodig van de connectiviteit van
het landschap (een matrix van aankomstkansen, zie incidence function model) en – in geval
van metapopulatie VBZ – een schatting van de bezettingskans van ieder leefgebied en van het
aantal emigranten dat ieder leefgebied produceert. Patch-connectiviteit is in LARCH een alles-
of-niets verhaal, op basis van afstand tussen leefgebieden en aanwezigheid van barrières. Het
effect van geleiding of sturing door het landschap kan in theorie met SCAN (zachte barrières)
berekend worden. Uit de evaluatie van deze SCAN versie (zie SCAN) blijkt echter dat voor het
berekenen van een ecologische betekenisvolle maat het model aangepast moet worden.
Bewegingsmodellen of van bewegingsmodellen afgeleide landschapsmaten zijn een mogelijk
alternatief (zie Bewegingsmodellen, Landschapsmaten).
Conclusie Verbindingszones
Cruciale problemen in het kader van analyse van nut & effectiviteit van verbindingszones zijn:
• resolutie, black-box karakter & discrete uitkomst maken nuancering en/of optimalisatie op
netwerkniveau moeilijk
• het ontbreken van een op dispersie door een heterogeen landschap gebaseerde schatting
van uitwisselingskansen maakt een evaluatie van effectiviteit op VBZ niveau onmogelijk
3.2 Habitat kwaliteit (recreatie, VER-thema’s)
Verandering van de kwaliteit van leefgebieden, als gevolg van verstoring door recreanten of
infrastructuur, verontreiniging met toxische stoffen, verdroging, etc., werkt door in het aantal
reproductieve eenheden en/of heeft een effect op de populatie dynamische processen
reproductie en sterfte. Alleen het eerste effect kan eenvoudig een plaats gegeven worden in
LARCH: condities of omrekeningsfactoren zijn makkelijk toe te voegen aan de schatting van
aantal RE uit de beschikbare oppervlaktes (natuurdoeltypen, begroeiingstypen, etc.).
Bijvoorbeeld het verstoring effect kan in de habitat-analyse stap verrekend worden door in GIS
paden of wegen te “bufferen” en het berekende oppervlak van door verstoring niet of minder
geschikt habitat af te trekken van het totaal.
Effecten op reproductie of sterfte zijn in LARCH niet mee te nemen, om de eenvoudige reden
dat deze processen niet gemodelleerd worden in LARCH, noch op individu-niveau, noch op het
daarvan afgeleide patch-niveau. Alternatieve benaderingen worden uitgewerkt in “Incidence
functie modellen” en “Ruimtelijk expliciete populatie-dynamische modellen”. Op patch-niveau
kan namelijk een relatie gelegd worden tussen lokale uitsterfkans en individuele sterfte kans,
en tussen lokale kolonisatiekans en reproductie (in omringende leefgebieden).
Conclusies Habitatkwaliteit
• Effect van habitatkwaliteit via populatie dichtheid (aantal reproductieve eenheden) is
makkelijk in standaard LARCH in te bouwen
• Effecten via verminderde reproductie of verhoogde sterfte kunnen niet geëvalueerd
worden. Expliciete weergave lokale extinctie en kolonisatie is hiervoor minimaal nodig;
optimaal is een expliciete weergave van lokale populatie dynamiek (geboorte- en sterfte-
processen).
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3.3 Infrastructuur (uitwisseling)
Infrastructuur beïnvloedt metapopulaties op verschillende manieren. Het effect op de lokale
kwaliteit van een leefgebied wat erdoor doorsneden wordt, valt onder het kopje Habitat
kwaliteit. Blijft over de effecten op de uitwisseling tussen leefgebieden:
• door sterfte op wegen wordt de kans in een ander leefgebied aan te komen kleiner. Ook
de totale kans om ergens levend aan te komen neemt natuurlijk af.
• Door het vermijden van wegen worden dispersie stromen verlegd, en worden bepaalde
leefgebieden minder bereikbaar, waar andere leefgebieden mogelijk juist beter bereikbaar
worden (bereikbaar in termen van aankomstkans).
In standaard LARCH worden deze effecten niet expliciet gescheiden. De mogelijke positieve
kant van het tweede effect wordt in ieder geval niet meegenomen, zodat je zou kunnen
zeggen dat het vooral het sterfte-effect is wat weergegeven wordt in de harde barrière versie.
Wegen die als netwerk-barrières gedefinieerd zijn sluiten (alle) uitwisseling uit tussen
leefgebieden. Wegen die als lokale barrières gedefinieerd zijn delen lokale populaties geheel
op. In Grift et al. (submitted) wordt beschreven hoe met deze variant waarin barrières absoluut
zijn, geanalyseerd kan worden waar de meest kritische barrières zich bevinden (de barrières
die bij wegnemen van hun barrière werking tot het grootste oppervlak aan duurzame
netwerken leiden).
Voor veel van de in LARCH analyses gebruikte soorten vormt infrastructuur geen absolute
barrière. In de zachte barrière versie van standaard LARCH wordt de sterfte kans per over te
steken weg op een consistente manier verrekend. Wel is het gebruikte algoritme relatief
gevoelig voor het optreden van artefacten: het aantal wegsegmenten dat de (center-center) lijn
tussen twee leefgebieden kruist is niet altijd representatief voor het aantal wegsegmenten dat
een disperser (die zich niet volgens een rechte lijn verplaatst) kruist. Met behulp van onze
kennis van bewegingspatronen zou dit algoritme verfijnd kunnen worden.
De onmogelijkheid om in standaard LARCH het effect van het verleggen van dispersie stromen
mee te nemen, was een van de redenen om een zachte barrière versie van SCAN te
ontwikkelen. De huidige versie is hiervoor echter niet bruikbaar, want deze is gebaseerd op
een extreem bewegingspatroon (laagste-kosten pad), en ontbeert bovendien schaling naar een
ecologisch betekenisvolle maat (aankomstkansen).
Eenvoudige bewegingsmodellen maken het daarentegen makkelijk een onderscheid te maken
tussen sterfte- en vermijdingseffecten van barrières, en leveren als resultaat de
landschapsconnectiviteit in termen van de gewenste matrix van aankomstkansen. Daarbij is
het net zo eenvoudig als in de huidige LARCH om rekening te houden met verschillen tussen
wegen, bijvoorbeeld op basis van verkeersintensiteit.
Conclusies Infrastructuur
Voor analyses van de effecten van infrastructuur op ecologische netwerken geldt dat:
• uitsluitend het effect van sterfte op wegen afdoende weergegeven wordt in de standaard
LARCH benadering
• voor het weergeven van het effect van verandering van dispersie stromen
bewegingsmodellen noodzakelijk zijn. SCAN in de huidige vorm is daar niet voor geschikt.
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3.4 Mozaïeklandschappen
De meeste landschappen kunnen beschouwd worden als een mozaïek van verschillende typen
elementen. Afhankelijk van de combinatie van soort (de ruimtelijke schaal waarop het fungeert)
en ruimtelijke en temporele schaal (dynamiek) van het landschap, is het al of niet mogelijk het
landschap voor deze soort te vereenvoudigen tot een configuratie van ruimtelijk gescheiden
leefgebieden. Alle LARCH varianten gaan van een dergelijke configuratie uit, alsmede
alternatieve representaties als incidence functie modellen en, in het algemeen, patch-
gebaseerde metapopulaties modellen (METAPHOR, etc.). Voor evaluatie van bijvoorbeeld
groen-blauwe dooradering of agrarisch natuurbeheer in het agrarisch cultuurlandschap, of van
beheers scenario’s voor bos- en natuurgebieden waarbij dynamiek van het landschap een
grote rol speelt, is LARCH in veel gevallen geen bruikbaar instrument. Onder “Ruimtelijk
realistische populatie-dynamische modellen” worden een aantal alternatieven besproken.
Conclusies Mozaïeklandschappen
• voor analyse van ecologische netwerken anders dan gebaseerd op ruimtelijk gescheiden
leefgebieden (patches), zijn ruimtelijk realistische populatie-dynamische modellen nodig,
waarin reproductie, sterfte en dispersie expliciet gemodelleerd worden.
• Deze modellen zijn ruimtelijk realistisch, maar hoeven in de procesbeschrijvingen niet per
definitie ultra-realistisch te zijn; generieke modellen blijven een optie.
3.5 Dynamische landschappen
In de meeste NPB toepassingen van ecologische modellen wordt ervan uitgegaan dat het
landschap een statisch geheel is. Deze aanname komt bovenop de aanname, inherent aan de
netwerkanalyse benadering, van een metapopulatie in (dynamisch) evenwicht met de
habitatconfiguratie, een aanname die lang niet altijd opgaat gegeven de mogelijke time-lag
tussen veranderingen in het landschap en de toestand van de metapopulatie (Nagelkerke et al.
2002).
Naast (landgebruiks)veranderingen opgelegd in een scenario, kan dynamiek in habitat
toestand voor een specifieke soort, een intrinsieke eigenschap van het landschap zijn. Zowel
voor natuur in de EHS als voor natuur in het agrarische landschap kan deze dynamiek een
relevante factor zijn, waarvan de aard en omvang meegewogen zou moeten kunnen worden in
onze analyse van ecologische netwerken. Voor soorten in het agrarisch landschap gaat het
dan bijvoorbeeld om agrarisch gebruik van percelen en het effect ervan op randen of kleine
landschapselementen; voor soorten in natuurgebieden betreft het beheersmaatregelen (of
ontbreken daarvan) en ‘natuurlijke’ landschapsdynamiek door stormen, branden,
overstromingen, etc. Theoretisch gezien is er altijd sprake van een verstoring (antropogeen of
natuurlijk) in combinatie met een ontwikkelingsproces (met name vegetatie successie). In het
agrarisch landschap ligt het accent meer op de verstoringskant. Voor dit samenspel van
verstoring en ontwikkeling zijn vooral theoretische modellen ontwikkeld en enkele nogal
situatiegebonden soortspecifieke modellen. Algemene toepassing is ook moeilijk, vooral
doordat het effect van landschapsdynamiek sterk bepaald wordt door de ruimtelijke en
temporele schalen  van zowel landschaps- als metapopulatie-dynamiek.
Voor specifieke soorten of soortengroepen kan het effect echter wel relatief gemakkelijk
meegenomen worden in netwerkanalyses. Uitgaande van een patch-gebaseerde benadering,
als in LARCH, kan ‘within-patch’ landschapsdynamiek verrekend worden in de gemiddelde
beschikbare hoeveelheid habitat. Hiervoor kunnen relatief triviale analytische modellen
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gehanteerd worden (bijvoorbeeld twee- of drie-compartiment modellen), of empirische
gegevens. Het verschil zit dan in de habitat-analyse stap, waarin nu niet alleen gekeken wordt
naar potentieel habitat maar ook verrekend wordt welk deel daarvan gemiddeld (in de tijd)
geschikt zal zijn.
Conclusies Dynamische landschappen
• ‘Within patch’ landschapsdynamiek kan eenvoudig toegevoegd worden aan standaard
LARCH
• ‘Patch’ landschapsdynamiek vereist minstens expliciete representatie van lokale extinctie
en kolonisatie kansen
• Toevoegen van landschapsdynamiek is het eenvoudigst te realiseren in modellen met een
expliciet landschapsmozaiek
3.6 Planten
De huidige LARCH is niet bruikbaar voor het evalueren van ecologische netwerken van planten,
om de eenvoudige reden dat het populatie-dynamisch model (METAPHOR) waaruit normen
voor netwerkpopulaties afgeleid zijn, uitsluitend toepasbaar is voor gewervelde dieren. Op
niveau van LARCH is uitbreiding met planten(normen) eigenlijk onmogelijk. Hiervoor zou
dezelfde route van patch-gebaseerd populatie-dynamisch model naar normen voor
duurzaamheid gevolgd kunnen worden, waarbij naar verwachting de normen zouden moeten
differentieren naar o.a. overlevingsstrategieën (zaadbank) van de verschillende te
onderscheiden soortengroepen. Gezien de nadelen van de huidige netwerk analyse methode,
ligt het niet voor de hand om dezelfde aanpak voor planten te ontwikkelen. De perspectieven
liggen eerder in een aantal aangedragen alternatieven.
De (patch-gebaseerde) incidence functie modellen kunnen aangepast worden voor planten; het
meest ingrijpende verschil ligt in de rol van de zaadbank. Afhankelijk van hoe een lokale
populatie gedefinieerd wordt kan de zaadbank een bron zijn van kolonisaties of een buffer
tegen extincties. Een ander alternatief zijn raster-gebaseerde populatie-dynamische modellen.
Zeker wanneer ze voor wat betreft de weergegeven processen (reproductie, sterfte, dispersie)
simpel gehouden worden, zijn deze eveneens toepasbaar op relevante ruimtelijke schalen.
Onder “ruimtelijk-realistische populatie-dynamische modellen” wordt hier verder op in gegaan.
Deze ruimtelijke representatie sluit naadloos aan op die van bestaande “punt” modellen NTM,
SMART/SUMO; voor de weergave van dispersie bij wind-verspreiders kan bovendien het SCAN
algoritme in beperkt aangepaste vorm gebruikt worden.
Conclusies Planten
• Ecologische netwerkanalyse voor planten is niet mogelijk met de huidige methodiek.
Minimaal dienen zaadbank-effecten meegenomen te worden.
• Voor een patch-gebaseerde benadering zijn incidence-function modellen een aardig
vertrekpunt, mits uitgebreid met zaadbank effecten.
• Voor w.b. aansluiting bij bestaande modellen, wordt een generieke methodiek voor
planten bij voorkeur gebaseerd op een rasterbenadering met een eenvoudige weergave
van lokale populatie dynamiek.
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3.7 Klimaatsverandering
Bij verandering van klimaat verandert, naar verwachting, de ruimtelijke verdeling van habitat.
Op twee manieren kan hier naar gekeken worden. In de eerste plaats kunnen scenario’s
onderzocht worden waarin de duurzaamheid van huidige en van toekomstige netwerken
vergeleken wordt. LARCH is daarvoor in de huidige vorm bruikbaar. In de tweede plaats kan
naar het dynamisch aspect gekeken worden: hoe snel veranderen de netwerken en hoe
verhoudt deze snelheid zich tot potentiële kolonisatiekansen van de soort. Voor deze
vraagstelling is LARCH niet bruikbaar. In feite gaat het om dynamische landschappen (zie
boven), maar dan met een ontwikkeling naar een nieuwe evenwichtstoestand.
Conclusies Klimaatsverandering
• Met incidence-function modellen is (theoretisch) onderzoek mogelijk naar uitsterfkansen
i.r.t. ruimtelijke verandering in habitatkwaliteit
• Voor praktische toepassingen, noodzakelijkerwijs op grote ruimtelijke schaal, zijn m.n.
rastergebaseerde modellen bruikbaar, waarin de lokale dynamiek zoveel mogelijk
vereenvoudigd is (gebaseerd bijvoorbeeld op Cellulaire automaten of reactie-diffusie
vergelijkingen).
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4 Alternatieven duurzaamheidsanalyse
In dit hoofdstuk worden een aantal alternatieven beschreven voor de levensvatbaarheids-
analyse van een ruimtelijk-gestructureerde populatie.
Voor vrijwel alle in het vorige hoofdstuk genoemde toepassingen geldt dat een expliciete
relatie tussen ruimtelijke configuratie en de metapopulatie-processen (lokale) extinctie en
kolonisatie gelegd moet worden. Met andere woorden, voor deze problematiek moeten
extinctie en kolonisatie weer uit de “black-box” van de LARCH regelset gehaald worden. In de
alternatieven in dit hoofdstuk, zijn een of beide van deze twee basisprocessen in een ruimtelijk
gestructureerde populatie expliciet gemaakt.
Het eenvoudigste type model waarin extinctie en kolonisatie expliciete processen zijn, is een
‘incidence function’ model, met de versie van Hanski (1994) als meest bekende. Het is in deze
context handig om zo’n model als referentie te nemen, en als een algemeen (maar compleet)
framework te beschouwen, waarin onderdelen (procesbeschrijvingen) inwisselbaar zijn voor
uitgebreidere of realistischere varianten. Deze benadering wordt hier dan ook gevolgd. Ik zal
daartoe eerst de algemene kenmerken van incidence-function modellen beschrijven, en
vervolgens ingaan op de procesbeschrijvingen waarvoor alternatieven overwogen kunnen
worden (want voorhanden). Ieder alternatief probeer ik zo nauwkeurig mogelijk te omschrijven
en vervolgens te evalueren op bruikbaarheid in een verfijndere netwerkanalyse methode en op
perspectieven voor een solide empirische onderbouwing.
4.1 Incidence-function modellen
Incidence function modellen zijn relatief eenvoudige ruimtelijk realistische metapopulatie
modellen. Ruimtelijk expliciet: rekening houdend met ruimtelijke ligging van leefgebieden;
ruimtelijk realististic: rekening houdend met ligging en omvang (eventueel vorm) van
leefgebieden. Het proces wat gemodelleerd wordt is dat van het verschijnen en verdwijnen van
locale populaties, met discrete tijdstappen. Continue varianten zijn ook ontwikkeld, maar
vooral voor theoretische analyses interessant. Locale populatiedynamiek wordt niet
gemodelleerd: na kolonisatie worden locale populaties verondersteld onmiddellijk op
‘draagkracht’ te zijn.
Een bekend voorbeeld is Hanski’s incidence function model, kortweg IFM genaamd, (Hanski
1994 en 1997, Hanski & Thomas 1994). Hanski’s IFM is toegepast voor een tiental
verschillende soorten (relatief veel vlindersoorten). Toepassing betekent in dit geval schatting
van de modelparameters door middel van (non)lineaire regressie, uit empirische data van
bezetting en/of extincties en kolonisaties van plekken in een netwerk (ter Braak et al. 1998,
etc.). De link met empirische gegevens is dus relatief sterk. Ook binnen Alterra (IBN) is het
model of eigen varianten erop toegepast, voor Boomkikker (Vos), Noordse woelmuis (Bergers)
en Boomklever (Verboom). Bij deze toepassingen is uitsluitend gebruik gemaakt van de
resulterende schatting van locale bezettingskansen. De mogelijkheid om uitgaande van de
berekende bezettingskansen door simulatie de metapopulatie levensvatbaarheid te schatten,
is niet gebruikt.
Centraal in de methode staat de schatting van locale extinctie- en kolonisatiekansen uit de
eigenschappen van de patch (het leefgebied) en haar omgeving. Extinctie is enkel afhankelijk
Natuurplanbureau Werkdocument 2003 - 33 21
van de patch. Kleine populaties hebben een grotere uitsterfkans als gevolg van demografische
stochasticiteit. De oppervlakte habitat binnen de patch meestal genomen als een surrogaat
voor populatiegrootte, en uitsterfkans afhankelijk gemaakt van patch omvang. Kolonisatiekans
is afhankelijk van het verwachte aantal immigranten, welke weer bepaald wordt door wat er
aan leefgebieden omheen ligt en door de kans dat een emigrant uit een van die andere
leefgebieden in deze patch aankomt. Ruimtelijke configuratie van het netwerk werkt dus sterk
door in de kolonisatiekans, en minder in de extinctiekans (alleen via omvang van de patch
zelf).
Een MPVA met dit soort modellen vind plaats door middel van simulatie. Wanneer extinctie en
kolonisatiekans bekend zijn kan door voldoende vaak herhalen van simulaties van het
kolonisatie- en extinctieproces de uitsterfkans van de metapopulatie geschat worden.
Om de noodzaak tot het doen van simulaties te kunnen vermijden, zijn er momenteel
methodes in ontwikkeling om deze direct te berekenen uit lokale kolonisatie- en
extinctiekansen. Zowel Frank & Wissel (2002) als Ovaskainen (2002) baseren hun methode op
een transformatie van een heterogeen systeem (verschillende patch-groottes) naar een
equivalent homogeen systeem (alle patches identiek). Hoewel toepassing van deze
benaderingen niet in alle gevallen een bevredigende schatting van extinctiekans lijkt op te
leveren, is de benadering veelbelovend. Aan de andere kant laat het CorridorGame model
(appendix II) – met simulatie en de Frank & Wissel methode naast elkaar – zien dat de kosten
(rekentijd) van dergelijke relatief zeer eenvoudige simulaties tegenwoordig zo klein zijn dat het
ontwikkelen van benaderingen waarmee simulatie vermeden wordt, nauwelijks loont.
Een andere benadering die simulatie overbodig maakt, is het kiezen van een ander kenmerk,
ofwel een kenmerk dat correleert met de levensvatbaarheid van de metapopulatie maar
makkelijker te berekenen is, ofwel een kenmerk dat een deelproces kwantificeert zoals de
uitwisseling tussen plekken. Een voorbeeld van het eerste is de metapopulatie capaciteit
(Ovaskainen & Hanski 2001) die niet absoluut maar wel relatief iets zegt over
levensvatbaarheid (configuraties kunnen daarmee vergeleken worden); een voorbeeld van de
tweede is de maat “dispersie-effectiviteit” in het CorridorGame model, als de fractie van
maximaal mogelijke aantal emigranten die ook effectief in een andere plek arriveert.
In appendix II wordt een uitgebreidere beschrijving gegeven van het voor interactief gebruik
ontwikkelde CorridorGame. Dit model maakt inzichtelijk welke mogelijkheden binnen bereik
komen bij het expliciet modelleren van extinctie en kolonisatie, en wat de verschillen zijn bij
toepassen van verschillende benaderingen voor berekenen van de functionele connectiviteit en
de metapopulatie levensvatbaarheid.
Perspectieven
Het expliciet maken van extinctie en kolonisatie biedt aanknopingspunten voor bredere
toepassing van de netwerkanalyse methode. De belangrijkste toepassing die direct binnen
bereik komt betreft het meenemen van habitat kwaliteit, zoals noodzakelijk in onderzoek naar
de interactie tussen recreatie en metapopulatie levensvatbaarheid. In appendix II wordt een
voorbeeld beschreven waarbij een recreatie netwerk gecombineerd wordt met een
metapopulatie netwerk.
Daarnaast is expliciete extinctie en kolonisatie een voorwaarde voor alle toepassingen waarbij
we inzoomen op de interne configuratie van netwerken. Of het nu de effectiviteit van
verbindingszones of de effecten van infrastructuur betreft, differentiatie is nodig tussen
configuraties die in de standaard LARCH benadering op een hoop gegooid worden. Deze
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differentiatie wordt het eenvoudigst bereikt door gebruik te maken van basale
procesbeschrijvingen met de bijbehorende parameters extinctie- en kolonisatiekans.
Wat betreft de noodzakelijke ecologische informatie, blijkt uit de toepassing van een dergelijk
(minimaal) model in het onderzoek naar de effectiviteit van verbindingszones (Reidsma 2002),
dat minimaal twee extra parameters gedefinieerd moeten worden die niet al in de LARCH
aanwezig zijn: een om het aantal dispersers te berekenen afhankelijk van de omvang van het
leefgebied (door gebruik te maken van de al aanwezige parameter RE/ha wordt deze
parameter dan het aantal dispersers per RE), en een om de relatie tussen omvang leefgebied
en lokale extinctiekans vast te leggen. In de praktijk blijken de modeluitkomsten
(bezettingskansen) erg gevoelig voor juist deze twee parameters. Het schatten ervan in
empirische patroonstudies verdient daarom de voorkeur – gelukkig is dat voor dit type
modellen relatief eenvoudig.
4.2 Populatie-dynamische modellen
Algemeen kenmerk van (ruimtelijke-expliciete) populatie-dynamische modellen is het expliciet
modelleren van sterfte en geboorteprocessen. Hierdoor is het eenvoudig om
kwaliteitseffecten in te voegen die via deze processen doorwerken. Bijvoorbeeld
landschapsecologische risicoanalyse van toxische stoffen, maar ook de effecten van recreatie
via verlaagd reproductief succes, of de effecten van barrières via verhoogde mortaliteit.
Zoals beschreven in Czárán (1998) zijn er vele verschillende benaderingen mogelijk. Een
grove indeling wordt gegeven in de tabel hieronder. Individu-gebaseerde modellen volgen ieder
individu apart, met sterfte en reproductie als stochastische gebeurtenissen; populatie-
gebaseerde modellen beschrijven het lot van een (deel)populatie en zijn meestal
deterministisch. Voor wat betreft de representatie van de ruimte (het landschap) is er een
duidelijk onderscheid tussen modellen waarin patches (leefgebieden) de ruimtelijke eenheden
zijn, en die waarin discrete locaties, hetzij cellen in een raster, hetzij de exacte coordinaten,
de plaats van populaties of individuen aangeven.
Individual-based Population-based
Patch-based METAPHOR RAMAS-GIS, Meta-X
Rastercell-/site-based Beer (Wiegand 2003), Lynx
(Schadt 2002), PATCH
(Schumaker 1998), Strandplevier,
Scholekster (Goss-Custard et al.
2000), etc.
Reactie-diffusie modellen (Hof
& Bevers), cellulaire
automaten, Integro-difference
equations (Kot & Schaffer
1986, Powell), etc.
In patch-based modellen, bijvoorbeeld Metaphor, RAMAS-GIS (Akçakaya 1998), Meta-X (Frank
et al. 2002), wordt er aangenomen dat binnen de patch de lokale populatie goed gemengd is
c.q. er geen specifieke verdeling van individuen over de patch is. Uitwisseling is gedefinieerd
op patch-nivo, net als bij incidence-functie modellen d.m.v. een matrix van ‘aankomst’kansen
vanuit ieder patch naar iedere andere patch. Deze kansen worden geschat op basis van
afstanden en (soms) patch omvang, of zijn afkomstig uit bewegingsmodellen (zie volgende
hoofdstuk). Het ‘tussenliggende’ landschap is in principe geen onderdeel van patch-
gebaseerde modellen.
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In rastercell-/site-based modellen daarentegen is meestal een compleet landschap de
ondergrond voor de dynamiek. Hierdoor is het, zeker voor individu-gebaseerde modellen,
gemakkelijk om dispersie expliciet als proces in te bouwen (ten koste van extra rekentijd,
natuurlijk). Een voorbeeld van toepassing van een dergelijke model op grote ruimtelijke schaal
is het gebruik van het PATCH model in combinatie met een allocatie algoritme voor het
ontwerpen van netwerken van duurzame populaties carnivoren (Noss et al. 2002). Andere
voorbeelden: modellen voor grote carnivoren Bruine beer (Wiegand et al. 2003) en Lynx
(Schadt 2002). Voor diepgaandere bespreking van perspectieven van het gebruik van
dergelijke modellen, zie Pettifor et al. (2000) en Goss-Custard et al. (2000).
De population-based benadering combineert makkelijk met een benadering waarin de pool van
dispersers volgens een bepaalde kansverdeling (dispersal kernel) verdeeld wordt over de
ruimte, zoals in de meeste integro-difference equations (Kot & Schaffer 1986). Met name voor
planten met grote aantallen, windverspreide, zaden, is dit een handige benadering (Carey
1998). Hierbij is het vrijwel niet mogelijk om wat betreft het dispersieproces rekening te
houden met de toestand van de landschapsmatrix. Alternatief is de weergave van dispersie als
expliciet diffusieproces zoals in reactie-diffusie modellen, waarbij in de heterogene
landschapsmatrix de lokale toestand de ‘weerstand’ bepaalt. Voorbeelden van toepassing van
reaktie-diffusie modellen op grote ruimtelijke schaal zijn te vinden in Hof & Bevers (1998,
2002).
Bij Alterra zijn verschillende raster-gebaseerde populatie-dynamische modellen waarmee
(M)PVA uitgevoerd zou kunnen worden: een uitgebreid plantenmodel, ontwikkeld in het kader
van EU en NOW-projecten (Knauer in prep.), een bosmieren model ontwikkeld in het kader van
het DWK project Landschapsvormende Processen, verschillende cellulaire automaten
modellen alsmede een site-based plantenmodel (Geertsema & Baveco 2002). Kenmerk van
deze modellen is dat ze ontwikkeld en toegepast zijn in een onderzoekscontext, daarmee
(nog) niet uitgegroeid zijn tot bruikbare beslissingsondersteunende instrumenten, en veelal
(nog) niet toepasbaar op voldoende grote ruimtelijke schaal.
Noot: individu-gebaseerde modellen zijn de laatste jaren uitermate populair geworden, met tal
van praktische toepassingen. De nadelen van de benadering liggen in het enkel ‘oplosbaar’ zijn
d.m.v. simulatie. In het brandpunt van de belangstelling van theoretisch ecologen staan
methoden om het gedrag van ruimtelijke, stochastische individu-gebaseerde modellen te
benaderen in analytische modellen (zie Bolker & Pacala 1997, 1999, Filipe & Maule 2003, en
Dieckmann et al. 2000 voor een overzicht). In hoeverre de analytische modellen zich lenen
voor konkrete toepassingen op nationale schaal is moeilijk te overzien.
Perspectieven
Voor de klassieke metapopulaties (patch-based) lijkt het met de huidige rekenkracht een optie
te worden om dynamische simulatie modellen als Metaphor op landelijke schaal toe te passen,
voor soorten waarvoor de totale metapopulatie uit een beperkt aantal individuen bestaat
(maximaal enige duizenden). Dit geldt zeker voor population-based modellen waarin het niet
nodig is te itereren over ieder individu. Levensvatbaarheid (uitsterftkans) en lokale
bezettingskansen worden dan direct berekend. Relevant voor (middel-)grote zoogdieren of
sommige vogelsoorten.
Voor dynamische en/of mozaïek landschappen is een rastercell-/site-based representatie van
de ruimte noodzakelijk (dynamiek treedt niet per definitie patch-gewijs op; in het landschaps
mozaïek zijn meestal geen patches af te grenzen). Gecombineerd met een individu-
gebaseerde benadering geldt weer dat een MPVA door middel van expliciete simulatie tot de
mogelijkheid behoort wanneer het totaal aantal individuen beperkt is. Alleen wanneer dispersie
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expliciet gemodelleerd wordt is de individual-based benadering rekenintensiever dan de patch-
based benadering.
Voor de ‘grote-aantallen’ systemen is een populatie-gebaseerde benadering de enige optie
voor het landelijk doorrekenen, waarbij de limitering ligt in bijvoorbeeld de omvang en resolutie
van het raster. Voor planten met windverspreide zaden is gebruik van een dispersal-kernel
handig; als alternatief kan de dispersie berekend worden m.b.v. simulatie of een SCAN-achtige
benadering.
Extra speelruimte, qua rekenintensiteit, ontstaat door de processen van lokale dynamiek en de
uitwisseling naar de omgeving te vereenvoudigen, zoals in cellulaire automaten of
vergelijkbare benaderingen waarbij het aantal toestandsveranderingen beperkt wordt
gehouden en vervat kan worden in een beperkt aantal regels. Dit opent tevens perspectieven
voor toepassingen op Europese schaal (Carey 1996).
Voor alle bovengenoemde varianten en zeker de individu-gebaseerde modellen, geldt dat ze
zeer realistisch, soort-specifiek en complex gemaakt kunnen worden. Dit is echter geen
inherente eigenschap van de model formalismen: voor MNP toepassingen kunnen evengoed
relatief simpele, generieke varianten gebruikt worden. Ook de bestaande METAPHOR modellen
kunnen vereenvoudigd worden. Wel zijn ze, door het groter aantal processen wat
geparametrizeerd moet worden, per definitie parameter-rijker. De minimale parameter set
omvat leeftijdsafhankelijke reproductie- en sterftegetallen en, afhankelijk van de wijze waarop
dispersie wordt weergegeven, enkele dispersieparameters. Net als in de huidige LARCH
benadering kan echter gekozen worden voor gebruik van eco-profielen.
4.3 Demografische modellen
Niet altijd is de mate van duurzaamheid, cq levensvatbaarheid, het meest interessante
kenmerk van een ruimtelijk-gestructureerde populatie. Dit geldt voor aaneengesloten habitat in
grootschalige landschapsmozaïeken, voor soorten die relatief talrijk voorkomen. In zo’n geval
is populatie-omvang, en meer nog, de trend in populatieomvang een relevanter kenmerk.
De perspectieven van een populatie kunnen geëvalueerd worden door de net reproductive rate
R0 van de populatie te berekenen, oftewel de vermenigvuldigingssnelheid van de populatie.
Voor R0<1 neemt de populatie af, voor R0>1 neemt de populatie toe. Zowel voor continu als
voor discreet (leeftijd of stadium) gestructureerde populaties is het mogelijk om R0 te
berekenen (“life-table analysis” zie bijvoorbeeld Caswell 1989), gegeven de verbanden tussen
reproductie, sterfte en leeftijd. Behalve R0 kan een scale aan interessante populatie
kenmerken afgeleid worden uit de life-table.
Berekening van R0 kan echter ruimtelijk expliciet gemaakt worden, waarbij de elementen in de
life-table gesommeerd worden over alle habitat locaties: koppeling van GIS bestanden met een
demografisch model. With & King (2001) beschrijven een theoretische toepassing van dit idee,
waarin een relatie gelegd wordt tussen de kenmerken van een (gefragmenteerd) landschap en
de levensvatbaarheid van de populatie vervat in de waarde van R0. In King et al. (1998) wordt
een konkrete toepassing van dit model beschreven voor Henslow’s Sparrow in Fort Knox,
Kentucky, een gebied ter grootte van zo’n 44000 ha (het geschatte aantal gebruikte ha
habitat bedroeg overigens slechts ongeveer 200!).
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Perspectieven
De aanpak van With en King leent zich goed voor soorten in landschapsmozaïeken bestaande
uit habitat van verschillende kwaliteiten (source/sink). Door enkel R0 te berekenen en niet de
dynamiek van de (meta)populatie te simuleren, is toepassing op grote ruimtelijke schaal
mogelijk, voor soorten met een grote populatie omvang. De benadering lijkt uitermate
geschikt om een landsdekkende uitspraak te doen over de status van diverse weidevogels,
m.n. de grutto.
• het klassieke metapopulatie concept past niet bij deze soort, maar toch spelen er
ruimtelijke factoren, die in deze benadering meegenomen kunnen worden: zowel lokale
(agrarisch gebruik, abiotische toestand) als ruimtelijke relaties over grotere afstanden
(fragmentatie effecten).
• de uitspraak is (net als uitsterfrisico, cq levensvatbaarheid) op populatieniveau, maar
relevanter dan uitsterfrisico, zolang de totale populatieomvang in de (tien)duizenden loopt.
De benadering zoals beschreven in With & King (2001) start met een schatting van de omvang
van de populatie, de ruimtelijke verdeling ervan, en eindigt met de berekening van de R0. De
uitkomst geeft het vermogen aan van het landschap om een groeiende populatie te kunnen
dragen. In geval van weidevogels kan een alternatieve benadering gevolgd worden waarin
iteratief de populatieomvang bepaald wordt waarbij het resultaat R0=1 is, en waarbij een
uitspraak mogelijk is als “bij de huidige toestand van het Nederlandse landschap is een
populatieomvang van x paar het maximaal haalbare”. Een cruciale stap daarbij is de verdeling
van broedparen over het habitat van verschillende kwaliteit, zeker wanneer een discrepantie
tussen de vestigingskans (voorkeur) en uiteindelijk reproductief succes mogelijk is.
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5 Alternatieven Connectiviteit
In dit hoofdstuk worden een aantal alternatieven beschreven voor de schatting van de
connectiviteit zoals vereist voor het afgrenzen van een netwerkpopulatie in de LARCH
benadering, en noodzakelijk voor een analyse van de levensvatbaarheid van een metapopulatie
in ieder ander (patch-based) metapopulatie model.
5.1 Definitie connectiviteit
In de eerste plaats iets meer over de definitie van connectiviteit. Omdat we een link willen
leggen met populatieprocessen gaat het hier om de functionele connectiviteit: “functional or
behavioral connectivity refers to how connected an area is for a process, such an animal
moving through different types of landscape elements ” (R. T. T. Forman 1997). Om
connectiviteit berekend volgens verschillende methoden (landschapsmaten,
bewegingsmodellen, empirische data) te kunnen vergelijken is het nodig een definitie te kiezen
die bij alle methoden past. Immigratie is uiteindelijk de belangrijkste ecologische parameter
gerelateerd aan connectiviteit (Tischendorf & Fahrig 2000ab). Zoals de figuur laat zien is de
aankomstkans aij (de kans dat een uit patch i vertrekkend individu aankomt in patch j) beter
geschikt als  gemeenschappelijke, onderliggende connectiviteitsmaat. Door deze te
vermenigvuldigen met het aantal vertrekkende individuen wordt de immigratie berekend;
berekening van het aantal vertrekkende individuen vereist een model op zich, wat geen
onderdeel is van bijvoorbeeld bewegingsmodellen.
Deze aankomst kans
• Wordt direct berekend in bewegingsmodellen
• Is noodzakelijk in metapopulatiemodellen in het algemeen, om de immigratie
(uitwisselings) term Iij en ∑
i
ijI te berekenen die (bij incidence functie modellen) nodig is
om de kolonisatiekans te schatten of die (bij populatie-dynamische modellen) nodig is om
de lokale populatieomvang te berekenen (NB ook de hoeveelheid emigranten Ei is
daarvoor nodig)
• Kan berekend worden met een landschapsmaten benadering, maar vereist wel extra
aandacht om ervoor te zorgen dat een kans berekend wordt (normalisatie kan nodig zijn)
• Kan afgeleid worden uit schattingen van uitwisseling tussen leefgebieden, bijvoorbeeld
berekend uit empirische data m.b.t. genetische verwantschap of uit CMR data
Ei
Iij = Ei * aij
aijpatchi patchj
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In standaard LARCH is connectiviteit een alles of niets uitkomst: een leefgebied behoort al of
niet tot een netwerk, dus aij is 0 of 1, afhankelijk van de afstand tussen de leefgebieden (in
combinatie met harde of zachte barrières wordt de effectieve afstand tussen leefgebieden
verhoogd). In de volgende secties worden een aantal alternatieven behandeld voor het
berekenen van functionele connectiviteit, waarbij in meer of mindere mate grootte en vorm
van leefgebieden, alsmede de aard van het tussenliggende landschap een rol spelen. Een
eerste (absolute) criterium voor de bruikbaarheid van iedere methode is in hoeverre de
methode in staat is om connectiviteit te berekenen volgens de hierboven gegeven definitie.
Het gewenste resultaat is een matrix van aankomstkansen, waaruit door combinatie met een
vector van aantallen emigranten, uiteindelijk een matrix met uitwisseling te berekenen valt. (NB
beide matrices – hoewel duidelijk verschillend van betekenis – worden wel aangeduid als
connectiviteits-matrix). Een tweede criterium is in hoeverre eigenschappen van het
tussenliggende landschap meegenomen kunnen worden in de berekening van connectiviteit.
Het betreft dan in de eerste plaats de mogelijke barrière werking van infrastructuur, en in de
tweede plaats de mogelijke geleidende werking van ecologische verbindingszones.
Voor weinig versnipperde landschappen (gezien vanuit de ogen van de soort) is de hierboven
beschreven plek (patch) gerichte benadering weer minder relevant. Voor dergelijke
landschappen is het nog steeds mogelijk connectiviteit te verbinden met de hoeveelheid
verwachte immigratie, maar is de uitkomst niet op patch-niveau maar op (raster)cel-niveau
interessant.
5.2 SCAN
SCAN is ontwikkeld om een beter beeld te krijgen van de connectiviteit van het landschap. De
methode, beschreven in Pouwels et al. (2002), werkt alleen voor een verrasterd
habitatlandschap. Verondersteld wordt dat de ‘ruimtelijke samenhang’ tussen gridcel i in
gridcel j, weergegeven wordt door een negatief-exponentiele curve:
ijd
ij eH
α−=
met dij de afstand en α de parameter die omgekeerd evenredig is met de dispersie-capaciteit.
De totale samenhang wordt berekend door de samenhang tussen cel i en alle andere
mogelijke cellen te sommeren, daarbij rekening houdend met het aantal RE per (donerende)
gridcel:
ijd
jij
j
jij eGHGRS
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In plaats van RE per gridcel kan voor Gj ook een geschiktheidsindex gebruikt worden.
De waardering van de ruimtelijke samenhang op netwerkniveau is aangepast aan de LARCH
benadering. De hoogste gevonden waarde van RS binnen een leefgebied wordt hiertoe
vergeleken met een ‘norm’ waarde. Deze normen zijn bepaald door voor sleutelgebieden vast
te stellen wat voor verschillende kwaliteitsklassen (bij cirkelvorm) de waarde van de RS is in
het centrum van het leefgebied, en vervolgens deze RS waarden voor de (3) kwaliteitsklassen
te middelen. De (maximale) RS-waarde voor de centrumcel wordt gevonden door de bijdragen
vanuit het hele sleutelgebied te sommeren, dus de integraal te berekenen over de straal R:
( ) RijdijdR ij deddedRS ijij
0
2
0
max 122 

 −−==
−
−∫ ααππ
αα
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Door de maximale waarde van een willekeurig leefgebied te vergelijken met deze norm, wordt
ervan uit gegaan dat de ruimtelijke samenhang van het meest compacte sleutelgebied
maatgevend is voor de ruimtelijke samenhang die ieder leefgebied minimaal nodig heeft, en
dat wat aan interne ruimtelijke samenhang ontbreekt gecompenseerd kan worden door de
netwerk samenhang.
Er wordt een lineair verband verondersteld tussen de kans op voorkomen en de relatieve
waarde van de ruimtelijke samenhang. Voor de norm-waarde (de gemiddelde RSmax) wordt
aangenomen dat de kans op voorkomen 0.95 is.
X
Evaluatie
Wiskundig gezien is de SCAN benadering een convolutie van twee ruimtelijke functies. De ene
geeft de verdeling van RE over de ruimte weer, en de andere geeft weer hoe iedere waarde
van de eerste functie ‘uitgesmeerd’ wordt over de ruimte. De tweede is de ‘herverdelings- of
dispersal kernel’ en kan een willekeurige vorm hebben; omdat deze een kansverdeling
voorstelt moeten de waarden ervan sommeren tot 1. Veel gebruikt zijn een negatief-
exponentiele (zoals in SCAN dus) of Gaussiaanse (normale verdeling). De laatste ontstaat bij
diffusie-processen. In de figuur wordt een voorbeeld gegeven van de combinatie van een
ruimtelijke verdeling (“habitat”) en een Gaussiaanse curve (“dispersie”).
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Over de SCAN benadering kan het volgende opgemerkt worden:
• Convoluties zijn een standaard onderdeel in de beeldbewerking, en worden efficient
uitgevoerd via Fast Fourier Transforms (FFT): de functies worden getransformeerd, in
‘wave-space’ met elkaar vermenigvuldigd, en het resultaat weer teruggetransformeerd.
Voor ecologische modellen kan deze techniek ook een efficiente oplossingmethode zijn
(Haefner & Dugaw 2000). Toepassing ervan is relatief simpel en standaard, en zou SCAN
vele malen sneller maken, maar is alleen mogelijk voor de situatie zonder barrières. Voor
kleine dispersie-afstanden is een directe convolutie efficienter.
• De uitkomst van een SCAN berekening is op celniveau goed te interpreteren (een maat
voor immigratie-aantallen), zeker na normalizatie (zie verderop). Ingebed in een LARCH
netwerkanalyse is de interpretatie problematisch. Voor ieder leefgebied wordt de hoogste
celwaarde vergeleken met de norm-waarde voor ruimtelijke samenhang (= RS-waarde
voor het centrum van een sleutelgebied). Maar wat voor betekenis heeft zo’n hoogste
celwaarde nu op leefgebied niveau, en hoe beinvloedt deze de uitkomst van extinctie en
kolonisatieprocessen (het gaat tenslotte om een metapopulatie)? Mag de vorm van een
patch de uitkomst bepalen door het grote effect dat het leefgebied zelf (‘interne
immigratie’) heeft op de berekende waarde (cirkelvormige patches halen de hoogste
waarde)? Mag je lokale-populatie en netwerk-populatie processen door elkaar halen, door
immigratie vanuit het leefgebied zelf en vanuit de omringende leefgebieden op een hoop
te gooien – terwijl juist het hele concept van de netwerkanalyse erop gebaseerd is deze
twee te scheiden?
• De kans op voorkomen zoals die uit de ruimtelijke samenhang berekend wordt heeft geen
relatie met de bezettingskans van locale leefgebieden. Bezettingskansen in een
metapopulatie worden bepaald door extinctie en kolonisatiekansen samen. SCAN
berekeningen leveren enkel een inschatting van de immigratieaantallen op, wat vertaald
kan worden in kolonisatiekansen.
Onderbouwing
Onderbouwing met empirische data hangt af van de mate waarin de onderdelen en de
uitkomsten van het model een ecologische betekenis hebben en meetbaar zijn. Hoewel de
invoer hard en toetsbaar is (verdeling van RE in de ruimte; een dispersal kernel afkomstig uit
empirische data) wordt hier op een zodanige manier mee gewerkt dat het resultaat (RSij) dit
niet meer is. De belangrijkste oorzaak hiervan is het ontbreken van een normalisatie van de
dispersal kernel, waardoor het proces niet meer geïnterpreteerd kan worden als het verdelen
van een vast aantal propagulen over de ruimte. Wordt deze normalisatie wel toegepast, dan is
er sprake van een gangbare voorstelling van een dispersie stap, op dezelfde manier
geformuleerd als in integro-differentievergelijking (IDE) modellen, zie Allen et al. (2001).
De vorm van de dispersal kernel is geïnspireerd door Hanski (1994). De meeste empirische
dispersie curven geven echter het verband tussen afstand en aantallen of frequentie van
teruggevonden individen gesommeerd voor alle richtingen. Dit betekent dat de per cel
verwachte aantallen weergegeven worden door (bij een negatief-exponentiele curve, zie ook
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(om de verwantschap tussen de twee verdelingen te laten zien gebruik ik de β als de
parameter die de vorm van de verdeling bepaalt: voor de exponentiele verdeling geldt
1−= αβ , voor de normale verdeling σβ = ; in beide formules r = dij). In SCAN sommeren
de waardes in de kernel over de afstand dij (van 0 tot ∞) tot 2π/α2. Voor een interpretatie van
de waarden als ‘aankomstkansen’, zou een schaling van de voor iedere cel gevonden waarde
uitgevoerd moeten worden (delen door 2π/α2). Deze schaling is in de huidige aanpak niet
nodig, omdat de celwaarde vergeleken wordt met een normwaarde die ook niet geschaald is.
De ecologische interpreteerbaarheid en toetsbaarheid heeft daar wel onder te leiden.
Een aangepaste, geschaalde, versie van SCAN is gebaseerd op
ijd
ij eH
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Perspectieven
Met twee aanpassingen kan een ecologische betekenisvolle maat berekend worden in SCAN.
De eerste betreft een vertaling van RE per cel naar aantal emigranten per cel; de tweede
aanpassing betreft de schaling van berekende waarden naar aankomstkansen. De uiteindelijk
resulterende maat is het verwachte aantal kolonisten (‘immigranten’) per leefgebied. Dit is een
maat op patch-niveau die direct bruikbaar is in ieder model met expliciete extinctie en
kolonisatie.
De methode zou er als volgt uit kunnen zien. Het aantal RE per gridcel wordt verondersteld
een directe relatie te hebben met het aantal emigranten dat per cel geproduceerd wordt. De
habitat kaart met RE/cel wordt vertaald in een kaart met emigranten/cel, waarna door
convolutie met de dispersal kernel de verwachte verspreiding van de dispersers (aan het einde
van de dispersie periode) berekend wordt. In metapopulatie kontekst geldt dat het aantal
emigranten uit een leefgebied niet alleen door oppervlakte en kwaliteit bepaald wordt, maar
ook door de bezettingskans (incidence). We kunnen dit negeren en alle plekken standaard
bezet veronderstellen; dit levert een overschatting op van de functionele connectiviteit van het
landschap.
We kunnen er ook rekening mee houden en bezettingskans en aantal immigranten tegelijkertijd
schatten. Hierbij hanteren we een simpel model waarbij een onbezette plek 0 emigranten
produceert en een bezette plek het maximaal mogelijk aantal. Twee methoden zijn mogelijk:
• In de SCAN analyse worden de immigranten in een leefgebied opgesplitst naar gebied van
herkomst. Het resultaat is dan een aankomstenmatrix waaruit voor iedere willekeurige
configuratie van bezette en lege plekken de immigratie in iedere plek, en dus de
kolonisatiekans, berekend kan worden. Met deze informatie kunnen (simulatie of
numerieke oplossing) de bezettingskansen van ieder leefgebied berekend worden (zie
incidence function model). Bij deze aanpak kan geen FFT toegepast worden, tenzij we de
analyse opsplitsen en uitvoeren voor ieder (donor) leefgebied afzonderlijk.
• De SCAN analyse wordt iteratief uitgevoerd om de gemiddelde bezettingskansen op een
numerieke manier te schatten (zie incidence function model). Voor iedere iteratie-stap
wordt de analyse opnieuw uitgevoerd, op basis van steeds betere schattingen van het
gemiddeld aantal emigranten per cel (=geschatte bezettingskans * maximaal aantal
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emigranten/cel). Voor de huidige opzet van SCAN is dat geen optie, maar door gebruik
van FFT zou het zeker haalbaar zijn.
De ecologische aannames die aan (aangepast) SCAN ten grondslag liggen passen het beste
bij organismen waarvan de verspreiding helemaal niet door het landschap gestuurd wordt,
zoals planten met door de wind verspreidde zaden. De dispersal kernel is weliswaar de
uitkomst van het dispersie-proces, maar de standaard functies (negatief exponentieel,
gaussiaans) zijn te herleiden tot bewegingspatronen waarin verplaatsingen niet door het
landschap gestuurd worden. Als alternatief kunnen we empirische dispersal kernels opstellen,
gebaseerd op velddata, of afgeleid uit de resultaten van mechanistische bewegingsmodellen
(zie SmallSteps). Deze leggen dan een directe link met realistische bewegingspatronen
(Nathan & Muller-Landau 2000). Wel vereist de hele methode nog steeds dat ze
landschapsgemiddeld zijn (één dispersal kernel voor het hele landschap).
Conclusies
Met kleine aanpassingen ontstaat een SCAN versie die een connectiviteits matrix voor
leefgebieden kan opleveren (in termen van aankomstkansen). Deze matrix kan vergeleken
worden met uitkomsten van bewegingsmodellen (zie SmallSteps) en modellen waarin
aankomsten geschat worden op basis van afstanden, grootte en vorm van patches (zie
“Landschapsmaten en Bewegingsmodellen”). In een bredere model context (waarin
tegelijkertijd bezettingskansen voor leefgebieden geschat worden) kunnen deze
aankomstkansen vertaald worden in aantallen immigranten en uiteindelijk kolonisatiekansen.
Deze manier om tot een connectiviteits matrix te komen (vergeleken met alternatieven als
bewegingsmodellen) past vooral bij organismen met grote aantallen propagulen waarvan de
verspreiding niet door de structuur van het landschap beïnvloed wordt. De methode lijkt
daarmee een aardige aanzet voor een planten dispersie module voor de vegetatie-
(ontwikkelings)modellen zoals toegepast voor NPB.
5.3 SCAN met Barrières
Absolute Barrières
Net als in standaard LARCH worden in SCAN-met-Barrières leefgebieden en/of netwerken
opgedeeld door barrières. De procedure wordt uitgevoerd met behulp van een extra
rasterbestand met voor iedere (habitat)cel het id van een ‘barrière vak’ (een aaneengesloten,
niet door barrières opgesplitst, deel van het landschap). Het onderscheiden van barrière
vakken op zich is geen onderdeel van SCAN. Verder verloopt de procedure als beschreven
onder SCAN.
Relatieve Barrières
Deze versie van SCAN, verder aangeduid als SCANRB, is wezenlijk anders, door toepassing
van Dijkstra’s kortste pad algoritme (Dijkstra 1959). Een extra rasterbestand is vereist met
daarin de ‘permeabiliteit’ per cel gedefinieerd (een waarde tussen 0.0 en 1.0, waarbij 0.0
absolute barrière voorstelt, en 1.0 geen barrière werking). Permeabiliteit wordt omgezet in
‘weerstand’ door
α
permr ln−=
Door deze omrekening betekent r zoveel als de kosten (in termen van afstand) voor het
doorkruisen van deze cel (het opnemen van deze cel in het te volgen pad). Deze kosten
(afstanden) worden opgeteld bij de werkelijke afstanden, bij het doorlopen van het algoritme.
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De optelling zou je kunnen interpreteren als de ‘ecologische afstand’. De werkelijke afstanden
vanuit iedere habitatcel naar alle andere cellen in het landschap zijn een sommatie van 1 *
resolutie (bijvoorbeeld 250 m voor cellen met dimensie 250x250m2. Om artefacten rond
lijnvormige barrieres te vermijden wordt gewerkt met 4 buurcellen in plaats van 8. Vanuit
iedere habitatcel worden voor het hele landschap (althans zover de maximale dispersieafstand
reikt) de kortste paden gebaseerd op ecologische afstand berekend. Vervolgens wordt het
resultaat op dezelfde manier als in standaard SCAN omgezet in een Hij waarde (samenhang
tussen cel i en cel j), en wordt voor iedere cel de RS-waarde berekend door sommatie van alle
Hij waarden.
De resultaten van de relatieve barrières procedure zijn voor een invoerkaart zonder barrières
(d.w.z. alle cellen met permeabiliteit 1.0) vergeleken met de resultaten van standaard SCAN.
De verschillen zijn te herleiden tot het verschil tussen directe (euclidische) afstand tussen twee
cellen, en de afstand berekend uit een sommatie van de stappen via alle tussenliggende
cellen.
Evaluatie
Over SCAN met absolute barrières valt hetzelfde op te merken als over de standaard SCAN
(zie voorgaande hoofdstuk). De procedure van de absolute barrières is rechttoe rechtaan.
Implementatie met gebruik van FFT is mogelijk door de berekeningen per barrière vak uit te
voeren.
De procedure voor relatieve barrières is eveneens helder, maar mist ecologische
onderbouwing. Een kortste weg algoritme is voor weergave van dispersie niet geschikt.
Hoewel het bestaan van een kortste weg een gegeven is, zal de kortste weg meestal niet
representatief zijn voor de gekozen weg (sterker nog, er is geen eenduidige relatie tussen
kortste weg en gekozen weg). De interpretatie die we de resultaten van standaard SCAN
zouden kunnen geven (kansen op uitwisseling tussen leefgebieden) is daarom niet mogelijk
met SCANRB.
SCANRB is door toepassen van een kortste weg algoritme vergelijkbaar met zogenaamde
Cost-Distance berekeningen (zie volgende hoofdstuk). Het belangrijkste verschil zit in de
sommatie van de bijdragen van de verschillende bronnen. In de cost-distance methode wordt
de weg met de laagste kosten naar een willekeurige broncel berekend, terwijl SCANRB de weg
met de laagste kosten naar iedere broncel berekent, deze (laagste) kosten verrekent met de
dispersiekans afhankelijk van afstand (verminderde baten), en deze ‘baten’ uiteindelijk
sommeert voor alle bronnen die bijdragen. De cost-distance methode hangt daarmee nog
sterker op dit kortste weg idee dan SCANRB, door maar één kortste weg te berekenen, waar
SCANRB alle kortste paden nog beschouwt.
Waarin verschilt SCANRB van een raster-gebaseerd bewegingsmodel? Bewegingsmodellen of
daarvan afgeleide geaggregeerde modellen (m.n. diffusie modellen) gebruiken een zelfde
weergave van het landschap in een bestand dat definieert hoe gemakkelijk of graag een
individu zich van de ene cel naar de andere zal verplaatsen (voorkeur en/of permeabiliteit). In
een bewegingsmodel wordt een groot aantal paden gegenereerd, waarbij iedere stap in het
pad stochastisch is (met kansen bepaald door cel- en buurcelkenmerken). In een diffusiemodel
wordt een initiële hoeveelheid (deterministisch) verdeeld (uitgesmeerd) volgens dezelfde
kansen. Het resultaat van beide modellen is een zich in de tijd ontwikkelde ruimtelijke verdeling
van aantallen (of dichtheden), waaruit aankomstkansen in leefgebieden direct kunnen worden
afgeleid. Waar een bewegingsmodel dus een groot aantal mogelijke paden en een
diffusiemodel alle mogelijke paden beschouwt, beschouwt SCANRB slechts het kortste pad.
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De belangrijkste reden dat SCANRB niet het proces van dispersie door een heterogeen
landschap kan beschrijven ligt in de aanname van ‘globale’ kennis: ieder individu weet hoe de
route met de laagste (totale) kosten loopt. In bewegingsmodellen daarentegen worden enkel
lokaal bepaalde beslissingen genomen, gebaseerd op de toestand van de directe omgeving.
Beslissingen op deze twee niveaus zijn vaak (meestal) strijdig: bij het volgen van het laagste
kosten-pad worden strategisch gelegen cellen gekozen die best hoge kosten kunnen
representeren – cellen die door uitsluitend op basis van lokale informatie beslissende
individuen nooit gekozen zouden worden. In dit opzicht is het pad met de laagste kosten ook
niet hetzelfde als de weg met de minste weerstand. SCANRB heeft door het niet-lokale
karakter van de beslissingen niet dezelfde gevoeligheid als bewegingsmodellen voor de lokale
situatie: verlaagde weerstand van een cel – door wegnemen van het ‘barrière-effect’ heeft in
SCANRB geen enkel effect als het pad van de laagste kosten er niet door verandert; in een
bewegingsmodel zal het er altijd toe leiden dat deze cel relatief vaker bezocht wordt. Aan de
hand van een voorbeeld wordt in appendix III onderzocht wat het verschil in uitkomst is tussen
SCANRB en bewegingsmodellen, dus tussen met globale en met lokale kennis opererende
dispersers.
Naast het laagste kosten pad is ook de manier waarop de kosten in rekening gebracht worden
discutabel (zie appendix III). Wanneer het om barrières gaat die sterfte veroorzaken is het wel
denkbaar dat deze barrières de gemiddeld afgelegde weg verkorten. Een deel van de
‘populatie’ die onderweg is van cel a naar cel b bezwijkt immers. Voor permeabiliteit in het
algemeen lijkt dat onwaarschijnlijk – waarom zou het kiezen van een weinig-permeabele cel de
totale afgelegde weg aanzienlijk verminderen?
Zoals het voorbeeld laat zien verschilt het totaal aan bestanden, bewerkingen en berekeningen
dat vereist is voor SCANRB weinig van wat er nodig is voor toepassing van een raster-
gebaseerd bewegingsmodel. Een bewegingsmodel blijft dichterbij de ecologische
werkelijkheid (bevat toetsbare en parameterizeerbare procesbeschrijvingen), kan daardoor
gebaseerd worden op empirische data (geobserveerde bewegingspatronen), en levert indien
gewenst eveneens uitkomsten op leefgebied niveau (matrix van aankomstkansen). Voor
weergave van de invloed van het tussenliggende landschap op de totale landschaps-
connectiviteit, verdient het gebruik van (simpele) bewegingsmodellen de voorkeur.
Perspectieven
Met dezelfde twee aanpassingen als beschreven onder SCAN levert de absolute barrière
versie een ecologische betekenisvolle maat op (vertaling van RE per cel naar aantal
emigranten per cel; schaling van berekende waarden naar aankomstkansen).
Voor SCANRB geldt dat weliswaar een maat voor ruimtelijke samenhang wordt gegenereerd
die afhankelijk is van dispersie-eigenschappen van de soort, maar deze maat heeft geen
directe ecologische betekenis en is niet toetsbaar. De uitwisseling tussen leefgebieden die
met deze SCANRB berekend wordt is daarmee evenmin betekenisvol. SCANRB is geen
geschikt instrument om de ruimtelijke samenhang van een complex heterogeen landschap in
kaart te brengen, wanneer we willen extrapoleren naar consequenties voor populatie-
levensvatbaarheid. Ook voor een homogene landschapsmatrix doorsneden door een
aaneengesloten netwerk van wegen is SCANRB eigenlijk niet echt geschikt: het kiezen van de
weg met de minste kosten blijft een conceptueel probleem – want veronderstelt dat individuen
gericht (om)lopen.
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5.4 Cost-Distance
In Chardon et al. (2002) wordt aangetoond dat ‘ecologische’ afstanden tot brongebieden,
berekend met de ArcView cost-distance procedure, een betere voorspeling geven van de
aanwezigheid van vlinders op dispersie dan de euclidische afstand. Voorbeelden zijn
gepubliceerd van het gebruik van “cost-distance”, “least-cost” of “cost-path” algoritmes voor
het berekenen van de connectiviteit van landschap of habitatplekken, voor grote carnivoren in
Washington (Singleton et al. 2002), Lynx in Duitsland (Schadt et al. 2002), en vlinders
(Chardon et al. 2002, Sutcliffe et al. 2003). Daarnaast zijn er enkele meer methodologisch
verhalen (Bunn et al. 2000, Loehle 1999, Walker & Craighead 1997).
Bij dit gebruik van het kortste pad algoritme wordt alleen gekeken naar de afstand tussen
twee leefgebieden via het pad van de laagste kosten. Wanneer voor een rasterbestand
(“source-grid”) met een binair onderscheid - habitat (“bron”) vs niet-habitat - cost-distance
uitgerekend wordt, dan is het resultaat een nieuw rasterbestand waarin de celwaarden de
kosten representeren die behoren bij het pad naar een broncel (waarden worden niet
gesommeerd). De kosten voor iedere cel (“weerstand”) worden aangeleverd in een tweede
rasterbestand (“cost-grid”).
Evaluatie
In de figuur is het resultaat afgebeeld van een cost-distance berekening uitgevoerd in ArcView.
Het basis bestand geeft de hoeveelheid bos per cel van 10 * 10 km (uit CORINE). Daarvan
afgeleid is een rasterbestand met de bronnen, cellen die voor meer dan de helft uit bos
bestaan, en een bestand met de weerstand (kosten) die verondersteld wordt omgekeerd
evenredig te zijn met de fractie bos (tussen 0.0 en 1.0). De berekeningen worden afgekapt bij
kosten groter dan 100000 (10 cellen met maximale weerstand). Met de ingebouwde Cost-
Distance functie is het vervolgens erg eenvoudig om een laagste-kosten pad kaart te
genereren.
Zoals bij de evaluatie van SCANRB al besproken is, is het volgen van een laagste kosten pad
strijdig met de aanname van het kiezen van een route op basis van lokale informatie. Deze
aanname is voor dispersie (in tegenstelling tot migratie!) essentieel. De kans dat op basis van
lokale keuzes het laagste kosten pad gerealiseerd wordt, zal in de meeste gevallen uitermate
klein zijn. Alleen in landschappen met een specifieke structuur (hoge weerstand ‘bergen’ en
goed verbonden weerstand ‘dalen’) is het voorstelbaar dat een laagste kosten pad ook
werkelijk bewandeld wordt. Het tweede conceptuele bezwaar tegen de methode is dat in de
toepassing de kosten geen meetbare werkelijke kosten zijn. Werkelijke kosten worden
gemeten in tijd, energie of sterfte-risico. In de meeste toepassingen worden de kosten feitelijk
gelijkgesteld aan empirisch vastgestelde (of geschatte) voorkeuren. Het laagste kostenpad is
daarmee eigenlijk een “hoogste-voorkeur pad”. Maar ook met deze interpretatie is het nog
steeds moeilijk om de modelformuleringen te relateren aan het individuele dispersie-gedrag.
Hoe dichter we bij dat gedrag proberen te blijven, hoe meer we in de richting van een grid-
gebaseerd bewegingsmodel gaan (zie sectie Bewegingsmodellen).
Het is aannemelijk dat er voor een specifiek landschap wel een relatie zal zijn tussen de
laagste kosten afstand, berekend met cost-distance, en de effectieve afstand. Het blijft
daarom informatief om te weten op welke ecologische afstand het dichtsbijgelegen leefgebied
te vinden is, maar zolang de relatie met effectieve afstand niet gedefinieerd is, is
verdergaande interpretatie van de Cost-Distance waarde niet mogelijk. Voor een extrapolatie
naar verwachte immigratie ontbreekt in Cost-Distance de noodzakelijke integratie over alle
brongebieden (die in SCANRB wel zit).
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Perspectieven
De laagste kosten pad methode is relatief gemakkelijk en standaard (ArcView Cost-Distance)
toe te passen, en is daarmee een nuttige aanvulling op andere maten die toegepast worden
om de uitwisselingskansen tussen leefgebieden te schatten. De aard van de methode maakt
vooralsnog niet meer dan een relatieve toepassing van de maat verantwoord - de absolute
waarden zijn even moeilijk te onderbouwen als die van SCANRB. Voor toepassingen waarin
globale kennis van het gebied aanwezig mag worden en bepalend is voor de keuze voor
verplaatsingen, ligt dit natuurlijk anders. Voor het bepalen van afstanden tot bijvoorbeeld de
dichtst bijzijnde groenstructuur vanuit de bebouwing kan de ‘Cost Distance’ een heel geschikte
maat zijn.
5.5 Bewegingsmodellen
Met bewegingsmodellen worden hier modellen aangeduid van individuen verplaatsingen in een
landschap dat (meestal) complex en heterogeen is. Voor wat betreft de implementatie van
deze modellen kunen we onderscheid maken naar landschaps-representatie (vector- of
rastergebaseed) en naar representatie van de bewegingen: als opeenvolgende vectoren of als
stappen van cel naar cel. Modellen waarin de bewegingen vector-gebaseerd zijn, zijn
bijvoorbeeld Vermeulen (1995), Tischendorf et al. (1998), Haddad (1999b), Polywalk
(ongepubliceerd), Kindvall (1999), en SmallSteps (Baveco in prep., zie ook Vos 1999 en Vos
et al., subm.). Vector-gebaseerde modellen worden veelal gebruikt in combinatie met
empirische data en experimenten m.b.t. bewegingen door het landschap.
Bewegingsmodellen met bewegingen en landschap op rasterbasis zijn makkelijker te
implementeren en daarom talrijker; voorbeelden zijn Johnson et al. 1992ab, Gustafson &
Gardner 1996, With et al. 1997, Brooker et al 1999, Schippers et al. (1996). Raster-
gebaseerde modellen zijn meestal gebruikt om een schatting te geven van landschaps
connectiviteit, een enkele keer ook van de connectiviteit op patch niveau (Schippers et al.
1996). Vaak zijn ze onderdeel van complete ruimtelijke populatie-dynamische modellen.
In het kader van de ecologische netwerkanalyse zijn we vooral geïnteresseerd in een schatting
van de connectiviteit van patches, zoals in Schippers et al. (1996), Kindvall (1999) en in de
meeste toepassingen van SmallSteps. De hieronder volgende beschrijving gaat uit van een
vector-gebaseerde benadering.
De in de literatuur beschreven modellen zijn alle varianten op eenzelfde thema. Uitgangspunt is
een complex, heterogeen landschap: een mozaiek van elementen van verschillende aard. In
een eerste vertaalslag wordt de veelheid aan typen geclusterd tot een aantal voor de soort
relevante typen. In het extreme geval twee: habitat en niet-habitat. Meestal wordt niet-habitat
onderverdeeld in minimaal drie typen: elementen met corridor-, barrière- of neutrale werking.
Per type wordt een bewegingspatroon gedefinieerd en geparameterizeerd, vaak een random
walk of correlated random walk, soms een complex, realistischer patroon. Daarnaast wordt de
relatieve permeabiliteit van grenzen in het landschap gedefinieerd. Wanneer alle “overgangs-
kansen” op 1 gesteld worden, zijn alle grenzen “transparant”. Meestal wordt verondersteld dat
een deel van overgangskansen kleiner dan 1 zijn. Wanneer er voor een soort n relevante typen
landschapselementen onderscheiden worden, dan moeten er een n*n matrix van
overgangskansen gedefinieerd worden (wat aangeeft dat dergelijke modellen in potentie
parameter-rijk zijn).
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Door simulatie van een groot aantal bewegingspaden, startend in iedere patch, worden de
matrix van aankomstkansen A berekend. Een cruciale parameter is hierbij de duur van de
dispersie periode, oftewel het maximale aantal stappen in ieder bewegingspad. In principe
stopt een pad wanneer een andere dan de vertrekpatch bereikt wordt.
Evaluatie
Zoals beschreven in appendix IV, zijn toepassingen van bewegingsmodellen op grote
ruimtelijke schaal met de huidige rekenkracht goed mogelijk. Door de expliciete weergave van
het bewegingspatroon is het mogelijk om allerlei kenmerken van de landschapsmatrix mee te
nemen, met name de aanwezigheid van barrières en corridors, zowel lijn- als vlakvormige.
Vector-gebaseerde bewegingsmodellen kunnen direct gerelateerd worden aan empirische
data (bewegingspatronen).
De valkuil van een te grote mate van complexiteit en realisme, die ook bij andere individu-
gebaseerde modellen op de loer ligt, kan op verschillende manieren vermeden worden. In de
eerste plaats door net als in LARCH niet met soorten te werken, maar met ecoprofielen. In de
tweede plaats, door het landschap relatief simpel te houden en een zeer beperkt aantal typen
landschapselementen te onderscheiden.
Perspectieven
Vector-gebaseerde bewegingsmodellen zijn uitermate geschikt als referentiepunt voor
verschillende meer vereenvoudigende methodes voor het schatten van de landschaps
connectiviteit (zie sectie Landschapsmaten en Bewegingsmodellen). Bij het ontwikkelen van
deze eenvoudiger methodes dienen bewegingsmodellen vaker gebruikt te worden.
Voor schatting van effecten van infrastructuur en van uitwisselingsverhogende werking van
(dispersie) verbindingszones, zijn deze bewegingsmodellen veruit het beste gereedschap.
Voor infrastructuur effecten kan een variant gebruikt worden waarin een enkel
bewegingspatroon voor het hele landschap gedefinieerd is en verder alleen de infrastructuur
de verplaatsingen beïnvloedt (sterfte en vermijdingsgedrag afzonderlijk gedefinieerd). Qua
landschapsbeschrijving is dit geheel vergelijkbaar met de huidige LARCH en SCANRB.
Voor schatten van corridoreffectiviteit kan een variant gebruikt worden waarin het landschap
geclassificeerd wordt in elementen met neutrale, barrière of corridorwerking. In de
HACOBERM toepassing (Eupen & Knaapen 2000) werden bijvoorbeeld een 4-tal typen
onderscheiden.
5.6 Landschapsmaten
Onderdeel van de landschapsecologie is het beschrijven van patronen in het landschap met
behulp van landschapsmaten. Onderscheid wordt gemaakt tussen maten die informatie geven
over de struktuur van het landschap en maten die gerelateerd zijn aan de processen in het
landschap: de strukturele versus de functionele invalshoek. Voor het leggen van een relatie
met de levensvatbaarheid van een netwerkpopulatie zijn functionele maten nodig. Niet alle
functionele maten zijn echter te relateren aan processen op (meta)populatie niveau.
Van Eupen et al. (2001) onderzochten drie verschillende maten in het kader van het definieren
van een graadmeter Ruimtelijke Samenhang: gemiddelde grootte, nabijheids-index (Mean
Proximity Index) en aggregatie-index (Contagion). De eerste twee maten worden per patch
bepaald, de laatste per cel. Alleen de nabijheids-index heeft een duidelijke relatie met een
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metapopulatie proces, namelijk uitwisseling. MPI wordt berekend als (Gustafson & Parker
1992):
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dus de verhouding tussen ecotoopgrootte (oppervlakte) en de (rand-rand) afstand naar de
naastgelegen ecotoop, gesommeerd voor alle ecotopen binnen een bepaalde zoekstraal. In
het kader van ecologische netwerk analyse is niet zozeer de landschapsgemiddelde waarde,
alswel de Proximity Index per patch interessant. Doordat er geen verschil gemaakt wordt in
habitat op korte of langere afstand (binnen de “zoek-afstand”) is de maat vergelijkbaar met het
LARCH criterium voor het tot een netwerk behoren. Toch is ook deze maat te weinig
informatief: in de eerste plaats door het beperkte onderscheidend vermogen (op basis van
afstand), in de tweede plaats doordat de maat op zich geen ecologische betekenis heeft in de
zin van het weergeven van meetbare processen. Pakken we het onderscheidend vermogen
aan, dan leidt dit al snel tot een soort SCAN benadering, waarin een negatief-exponentieel
verband opgelegd wordt tussen de bijdrage van een cel en de afstand.
Uit de zoektocht naar betekenisvolle maten van functionele connectiviteit is de voorlopige
conclusie dat de maten die het best voldoen en het meest gerelateerd lijken te zijn aan
populatie processen, de verwachte immigratie kwantificeren (Tischendorf & Fahrig 2000ab).
Immigratie kan (in raster-gebaseerde benaderingen als SCAN) zowel op celniveau als op patch
niveau gedefinieerd worden; in vector-gebaseerde benaderingen is alleen een definitie op
patch niveau mogelijk. Bender et al. (2003) identificeren in een simulatiestudie zowel de
proximity index als de hoeveelheid habitat binnen een bepaalde bufferafstand als de maten die
het meest gecorreleerd zijn met de hoeveelheid immigratie in een patch. In een gerelateerde
studie vinden Tischendorf et al. (2003) dat dit vooral voor de proximity index geldt. De
ecologische betekenis van immigratie per patch is natuurlijk afhankelijk van de grootte van de
patch. Om die reden geven Goodwin & Fahrig (2002) de voorkeur aan een definitie op
celniveau, voor het berekenen van een landschapsgemiddelde connectiviteit. Voor de
ecologische netwerk-analyse, gebaseerd op patches, is immigratie op patch niveau gewenst,
bij voorkeur te berekenen vanuit een aangeleverde matrix van aankomstkansen.
Perspectieven
Een landschaps-index benadering die toegesneden wordt op de relatie met (meta)populatie
processen, met name het kunnen kwantificeren van uitwisseling, leidt tot een benadering die
overeenkomt met een aangepaste versie van SCAN of tot de eenvoudige bewegingsmodellen
die als een verbetering van SCANRB beschouwd kunnen worden (zie sectie SCAN met
Barrières).
5.7 Landschapsmaten & bewegingsmodellen
Bewegingsmodellen en landschapsmaten zijn twee uitersten voor het schatten van de
connectiviteit van het landschap. Bewegingsmodellen modelleren het proces van
verplaatsingen in een gestruktureerd landschap; landschapsmaten zijn een poging om de
uitkomst van dit proces te schatten aan de hand van de struktuur van het landschap.
De eenvoudigste schattingen van aankomstkansen op basis van de structuur van het
landschap nemen alleen de afstand tussen leefgebieden (patches) in aanmerking. Een
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voorbeeld is de zg. Hanski-maat (Hanski 1994; Hanski & Thomas 1994) waarbij emigranten
verdeeld worden over omliggende gebieden naar de (relatieve) waarde van een negatief
exponentiele functie ij
de α− , met d als afstand tussen de twee gebieden. De immigratie
aantallen worden berekend m.b.v. aankomstkansen en het geschatte totaal aan emigranten
(dus met de omvang van het brongebied). Uit een evaluatie van Moilanen & Nieminen (2002)
blijkt dat connectiviteit in empirische studies beter benaderd wordt wanneer naast de afstand
ook rekening gehouden wordt met de omvang van het doelgebied. Met andere woorden,
grotere gebieden vangen meer dispersers in dan kleine gebieden.
Door Baveco & Goedhart (subm.) is een methode ontwikkeld om aankomstkansen te schatten
voor een organisme dat zich met een bepaald (landschapsgemiddeld) bewegingspatroon
verplaatst door het landschap. Grootte en vorm van de gebieden wordt hierin meegenomen,
alsmede het configuratie-afhankelijke “competitie-effect”: gebieden vangen dispersers in die
anders in andere gebieden terecht zouden komen. De benadering lijkt goed te werken voor
bewegingspatronen met en zonder een persistente kompasoriëntatie (oriented-walk en
correlated random-walk). Voorwaarde voor toepassing zijn een verdeling van habitat in de
vorm van een verzameling relatief geïsoleerde gebieden (de klassieke metapopulatie dus), en
de aanname van een landschapsgemiddeld bewegingspatroon (afwezigheid van grootschalige
dispersie-beinvloedende strukturen). Momenteel wordt de methode toegepast in de Natuur
Plan Generator, als relatief snelle en in principe empirisch onderbouwbare manier om te
komen tot een schatting van de landschapsconnectiviteit en veranderingen daarin bij aanleg
van nieuwe natuur.
Perspectieven
De methode is bruikbaar voor het berekenen van de matrix van aankomstkansen in studies op
grote ruimtelijke schaal. Het grote voordeel ligt in de directe link met een expliciet
bewegingspatroon. Niet bruikbaar voor soorten die sterk door niet-random structuren in het
landschap (bijv. verbindingszones) gestuurd worden.
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6 Conclusies en aanbevelingen
Hieronder worden verschillende strategieën uitgewerkt om te komen tot een beter
instrumentarium. Deze strategieën zijn geordend naar de mate waarin ze een verandering ten
opzichte van de huidige methode inhouden. De instrumenten die bij het volgen van deze
strategieën beschikbaar zouden komen, zijn voor een deel al eerder vanuit het ruimtelijke
modellen team gesuggereerd als mogelijke verbeterde versies van LARCH. Bij het bespreken
ervan wordt gerefereerd aan de in hoofdstuk 2 geconstateerde beperkingen in de huidige
LARCH. De onderbouwing voor deze strategieën is afkomstig uit hoofdstuk 3, waarin voor een
aantal belangrijke NPB thema’s wordt aangegeven in hoeverre het huidige instrumentarium
toereikend is, hoofdstuk 4 waarin ontwikkelingsrichtingen en alternatieven worden besproken
voor de methode van schatten van levensvatbaarheid, en hoofdstuk 5, waarin alternatieven
voor de bepaling van de connectiviteit aan de orde komen. Aansluitend wordt een persoonlijke
waardering gegeven van deze strategieën. Tenslotte wordt het geheel samengevat in een
mogelijk plan van aanpak.
6.1 Strategieën
A. Regel-gebaseerd MPVA onveranderd; verbeterde connectiviteitsmaat.
De gemeenschappelijke maat voor verschillende methoden voor berekeningen van
(functionele) connectiviteit vormen de (matrix van) “aankomstkansen” (zie hoofdstuk 5). Hieruit
wordt de immigratie voor ieder leefgebied afgeleid, wat een extra parameter voor LARCH
vereist, namelijk het aantal emigranten (dispersers) dat geproduceerd wordt per RE. De
habitat structuur bepaling kan dan gebaseerd worden op uitwisseling in plaats van afstand
(“LARCH-uitwisseling”), wat nog een extra parameter vereist, namelijk de minimale immigratie
nodig om nog functioneel verbonden te zijn, een afkapwaarde vergelijkbaar met de huidige
90% drempel in de dispersie curve. Verschillende methodes voor connectiviteitsberekening
(hoofdstuk 5) kunnen ingeplugd worden naar gelang de dispersie-eigenschappen van de soort
(barrièregevoelig etc.). De simpelste variant van LARCH-uitwisseling gebruikt enkel de afstand
tussen plekken in een negatief-exponentieel verband (de “Hanski-waarde”); een verfijndere
variant zou gebaseerd kunnen worden op eenvoudige modellen voor aankomstkansen
gerelateerd aan landschapsgemiddelde bewegingspatronen (Baveco & Goedhart, subm.). Voor
barrièregevoelige soorten kan de connectiviteit afgeleid worden uit toepassing van
bewegingsmodellen (SmallSteps) of een aangepaste SCANRB benadering (in essentie een grid-
gebaseerd bewegingsmodel).
B. Regel-gebaseerd MPVA aangepast.
Het “discretizatie” probleem kan opgelost worden door extinctiekans van de metapopulatie als
uitkomst te nemen van de MPVA procedure. Aangezien extinctiekans berekend wordt in de
dynamische metapopulatie modellen waarop de regels gebaseerd zijn, is dit conceptueel geen
ingrijpende aanpassing. In toepassingen kan nog steeds de netwerk duurzaamheid berekend
worden uit de extinctiekans. De parameters van de functie die het verband beschrijft tussen
extinctiekans en netwerkeigenschappen (omvang van netwerk en omvang van het grootste
leefgebied) kunnen mogelijk gerelateerd worden aan de huidige “normen” (oppervlakte aan
habitat in netwerk en eventuele sleutel- en MVP-gebieden. De vorm van een dergelijke functie
zou wel afgeleid en getoetst moeten worden met behulp van het dynamisch model.
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Het “differentiatie” probleem aan de invoerkant (het geen onderscheid maken in verschillende
configuraties met eenzelfde compositie) kan in theorie opgelost worden door meer
configuratiekenmerken mee te nemen in de evaluatie van netwerken, bijvoorbeeld een
oppervlaktie-frequentie verdeling van leefgebieden. De vraag is alleen welk kenmerk daarvoor
het meest geschikt is, hoe dit af te leiden en te kwantificeren m.b.v. dynamische
modelsimulaties, en of de relaties met duurzaamheid of uitsterfkans niet te complex worden
bij toevoegen van een extra dimensie.
Het “differentiatie” probleem aan de uitvoerkant (het niet kunnen aangeven wat de individuele
bijdrage van ieder leefgebied is aan de levensvatbaarheid van de metapopulatie) kan eigenlijk
niet opgelost worden zolang geen ruimtelijk expliciete variabelen berekend worden.
Het “onderbouwings” probleem blijft bestaan en wordt zelfs groter bij het volgen van deze
strategie (uitbouwen van de regel-gebaseerde benadering): toe te voegen kenmerken voor
gebruik in de evaluatie vereisen een hernieuwde afleiding van de gehele regelset vanwege
mogelijke interacties tussen deze en de al gebruikte kenmerken.
C. Regel-gebaseerd MPVA vervangen door model.
Met een ruimtelijk expliciet model wordt het probleem van “discretizatie” en “differentiatie” in
een keer opgelost (het beste configuratiekenmerk is de configuratie zelf). Vanuit LARCH-
uitwisseling (zie boven) is het een relatief kleine stap naar een LARCH-bezettingskans
gebaseerd op een simpel incidence function model. Het aantal immigranten per leefgebied is
bekend; door een verband tussen kolonisatie en aantal immigranten toe te voegen, alsmede
een verband tussen lokale extinctiekans en omvang van de populatie in het leefgebied, kan de
bezettingskans voor ieder leefgebied berekend worden. Twee extra parameters zijn daarmee
gemoeid. Vanuit lokale extinctie- en kolonisatiekans wordt de metapopulatie extinctiekans
geschat, door een formule als gegeven in Frank & Wissel (2002) of Ovaskainen (2002), of
simpelweg door simulatie van de extinctie- en kolonisatieprocessen. Noot: deze stap komt
vrijwel overeen met de suggestie van Schotman (2002) om, voor de boomklever, een
regressiemodel toe te voegen aan LARCH, waarmee de bezettingskansen van lokale plekken
geschat worden (in plaats van de sleutelpopulatienormen e.d. te gebruiken), waaruit de
duurzaamheid van de totale netwerkpopulatie vervolgens geschat worden.
Een dergelijk incidence function model (eigenlijk voornamelijk bestaand uit de bovengenoemde
verbanden en het verband tussen aantallen emigranten en omvang van een leefgebied) kan
generiek geformuleerd worden. Het “onderbouwings” probleem kan aangepakt worden door
bezettingskansen of kolonisatie- en extinctiegebeurtenissen binnen een netwerk te vergelijken
met data uit patroon studies.
Een stap verder gaat het vervangen door een dynamisch patch-based metapopulatiemodel als
METAPHOR, waarin in meer detail ingezoomd wordt op de populatie dynamiek van een soort.
Voor soorten(groepen) waarvoor gecalibreerde METAPHOR modellen beschikbaar zijn is dit
een optie; onderbouwing is dan niet meer nodig. Behalve dit laatste aspect zitten er weinig
voordelen aan gebruik van (patch-gebaseerde) METAPHOR vergeleken met toepassing van
incidence functie modellen. Ook deze benadering is nog toegesneden op het metapopulatie
concept, sensu strictu. Het “habitat structuur” probleem (voor sommige soorten of schalen
wringt dit concept) wordt er niet mee opgelost.
D. Habitat structuur definitie & MPVA vervangen door model.
De stap van het afleiding van de habitat structuur als netwerk van leefgebieden wordt
geschrapt. De landschapskaart onderligt direct een model van een ruimtelijk gestructureerde
populatie. Voor verschillende typen toepassingen worden verschillend modelformalismen
gebruikt, variërend van ruimtelijke expliciete individu-gebaseerde modellen tot diverse raster-
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gebaseerde modellen (reaktie-diffusie modellen, cellulaire automaten). Deze strategie lost het
“habitat structuur” probleem op. In tegenstelling tot de voorgaande strategieën, is het product
uit deze strategie grotendeels geen vervanging van maar aanvulling op de huidige methode.
Voor sommige problemen kan in plaats van een dynamisch model een simpel demografisch
model toegepast worden in een evenwichtsbenadering.
Naar mijn mening is strategie A nuttig en noodzakelijk om stapsgewijs tot een methode te
komen waarin de connectiviteit van een landschap op correcte wijze meegenomen wordt,
ongeacht de aard van de MPVA stap. Strategie B gaat voort in de LARCH traditie. Hoewel op
onderdelen nuttig (extinctie-kans als maat, bijvoorbeeld), zijn de perspectieven op langere
termijn niet groot: nieuwe relaties kunnen alleen op een omslachtige en moeilijk te
onderbouwen manier worden verwerkt in de regelset. Strategie C bouwt voort op A, maar
houdt een breuk in met de tot op heden gevolgde methode voor MPVA. De baten van het
resultaat lijken zodanig groot dat deze strategie aan te raden valt, als vervolg op A
(middellange termijn). Met strategie D wordt het bereik van de ecologische netwerk analyse
verbreed tot een algemene ecologische landschapsanalyse. Het framework blijft gehandhaafd,
maar daarbinnen zijn nieuwe modellen nodig. De bouwstenen voor deze modellen zijn
aanwezig, niettemin is een substantiële ontwikkelinspanning vereist (lange termijn).
6.2 Plan van aanpak
Uit het voorgaande leid ik de volgende aanbevelingen voor verbetering en ontwikkeling van de
ecologische netwerk analyse af. Door uitvoering van stap 1 wordt de manier waarop de
landschaps connectiviteit meegenomen wordt in de analyse sterk verbeterd, en veel beter te
onderbouwen. Dit is relevant voor de thema’s “infrastructuur” en “verbindingszones” (nationale
of regionale effecten). Stap 2 is een logisch vervolg. De uitvoering ervan bouwt voor op stap 1
en heeft tot gevolg dat de resolutie van de benadering sterk verbetert, en toetsing van de
resultaten van de analyse mogelijk wordt. De verhoogde resolutie is essentieel voor thema’s
als “verbindingszones” (lokale schaal) en “habitat kwaliteit”, en in het algemeen voor alle
regionale toepassingen (inclusief ontwerp van netwerken). Stap 3 vergroot het
toepassingsgebied van de netwerkanalyse methode, naar soorten en schalen waarvoor het
concept van de netwerk populatie niet past. Een ingrijpende stap, die niettemin noodzakelijk is
willen we ook voor deze soorten en schalen een verband leggen tussen de ruimtelijke
verdeling van habitat en levensvatbaarheid van populaties. Relevant voor de thema’s
“dynamische landschappen”, “mozaïeklandschappen” en “klimaatsverandering”. Stap 4 is een
aanbeveling voor het continu bewaken en bewaren van de empirische basis van de
benadering.
1. Ontwikkeling “LARCH-uitwisseling”. Essentiële aanpassing ongeacht verdere
ontwikkelingsrichting. Aankomstkansen als ‘common currency’ maakt inpluggen van
verschillende connectiviteits-bepalings methoden mogelijk. Door toevoegen van een
parameter aan LARCH (aantal emigranten per RE) worden aankomstkansen omgerekend
in uitwisseling. Verbetering van de (aansluiting met) bewegingsmodellen.
1.1. Aanpassing LARCH voor habitat structuur definitie op basis van uitwisseling
1.2. Aanpassing SCAN zodanig dat functionele connectiviteit (aankomstkansen) berekend
wordt. SCANRB moet hiervoor omgebouwd tot of vervangen door een raster-
gebaseerd bewegingsmodel
1.3. Aansluiting tussen bewegingsmodellen (SmallSteps) en LARCH verbeteren. De habitat
analyse stap genereert naast het “habitat landschap” ook het “dispersie landschap”.
Toevoegen van dispersie parameters van het bewegingsmodel aan de LARCH
database.
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1.4. Aanpassen alternatieve methoden voor berekening connectiviteit, zodanig dat
aankomstkansen op leefgebied niveau gegenereerd worden.
2. Ontwikkeling “LARCH-bezettingskans”. Lokale extinctie- en kolonisatiekans worden
berekend. Kolonisatiekans afgeleid van de berekende uitwisseling (zie 1); extinctiekans
afgeleid uit omvang van leefgebied (aantal RE). Twee parameters worden toegevoegd aan
de LARCH database voor deze twee relaties. Metapopulatie levensvatbaarheid wordt
berekend door middel van toepassing van Frank & Wissel (2002) formule (of
vergelijkbaar), of door simulatie van extinctie- en kolonisatieprocessen.
3. Ontwikkeling alternatieve modellen ruimtelijk gestructureerde populaties. Voor soorten en
schalen waarvoor netwerkconcept niet past (dynamische-/mozaïek-/mega-landschappen).
Ontwikkelingspad afhankelijk van toepassingsaccent.
3.1. Middelgrote-grote zoogdieren (hoefdieren, carnivoren) of vogels. Toepassingen op
nationale schaal. Modelformalisme: ruimtelijk expliciete individu-gebaseerde
modellen.
3.2. Toepassingen op grote (Europese) schaal, diverse soorten. Modelformalismen op
ruimtelijke basis van rasters (cellulaire automaten en verwante benaderingen).
Klimaatveranderingen & areaalverschuivingen, interactie met landgebruik, etc.
3.3. Modellen voor MPVA inclusief effect van landschapsdynamiek. Aanpassingen van de
modellen onder 1, 2, 3.1 en 3.2, voor effecten van dynamiek in landschap, zowel
natuurlijk als antropogeen.
4. Versteviging en onderbouwing ‘model-onafhankelijke’ basis van ecologische netwerk
analyse, dus soorts- en ecoprofielbeschrijvingen met referenties voor life-history
parameters. Belangrijk ongeacht het gebruikte model; goede basis maakt het mogelijk om
modellen te verbeteren of te vervangen bij voortschrijdend inzicht.
4.1. Uitbreiding van de LARCH database met parameters behorend bij andere modellen
(m.n. bewegingsmodellen).
4.2. Ontwikkeling van welomschreven, onderbouwde HSI-modellen als basis voor de
habitat analyse.
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Bijlage 1 De LARCH Methode
In deze bijlage wordt iets dieper ingegaan op de wijze waarop in de huidige (LARCH)
benadering een landschap geanalyseerd wordt op aanwezigheid van habitat (habitat analyse),
structuur aangebracht wordt in dit habitat (habitat structuur definitie), en vervolgens de
ontstane netwerkstructuren geëvalueerd worden op de levensvatbaarheid van de
metapopulatie (MPVA), c.q. duurzaamheid van het habitat netwerk.
LARCH-classic
Habitat analyse
Invoer van ruimtelijke variabelen kan in LARCH raster- of polygoon-format plaatsvinden. In het
volgende ga ik uit van de polygoon-versie. De essentie van de habitat analyse is, voor iedere
soort of soortengroep, het vertalen van de polygonen met bepaalde kenmerken (afhankelijk
van de legenda) in habitatpolygonen, waarbij de laatste tevens in een aantal habitatkwaliteits-
gradaties kunnen voorkomen (meestal: optimaal, sub-optimaal, marginaal). De basis voor deze
vertaling vormen de door soort experts ingeschatte dichtheden in verschillende landschappen.
De kwaliteitsgradaties worden uitgedrukt in het aantal reproductieve eenheden (RE) per
oppervlakte eenheid (ha), de draagkrachten. Vervolgens worden polygoon-oppervlakte en
kwaliteit omgerekend tot de standaardeenheid van de habitatkaart,  RE/polygoon. De vertaling
naar habitatkaart kan voor verschillende soorten volgens verschillende procedures verlopen.
Voor “grenslengte soorten” wordt de lengte van grenzen in het landschap (lijnen) meegewogen
in het bepalen van de draagkracht; voor “broed-foerageer soorten” de nabijheid van
foerageergebieden. Voor een beperkte set soorten(groepen) in combinatie met een aantal
vaste GIS bestanden (m.n. begroeiingstype kaart) is de habitat analyse, cq de procedure die
gevolg wordt om te komen van basisbestand tot habitatkaart, gestandaardiseerd (Saleh
2002).
Een mogelijke complicatie is steeds toenemende resolutie. Wanneer de resolutie toeneemt
worden per polygoon de ruimtelijke relaties met de omgeving belangrijker. Wat gebeurt er met
oppervlaktesoorten wanneer we bij toenemende resolutie overgaan van 1 polygoon met een
kwaliteit naar een set polygonen van verschillende kwaliteit?
Habitat structuurdefinitie
Op het vectorbestand met daarin aangegeven het aantal RE per habitatpolygoon wordt een
ruimtelijke clusterings-procedure uitgevoerd, waarmee dicht bij elkaar gelegen polygonen tot
lokale leefgebieden, en deze leefgebieden op hun beurt tot netwerken gegroepeerd worden.
De clustering op deze twee niveaus wordt gestuurd door respectievelijk de ‘lokale
fusieafstand’ en de ‘netwerk fusieafstand’. Leefgebieden die minder dan 1 RE kunnen ‘dragen’
vallen af. De lokale fusieafstand is een soortafhankelijke parameter die verondersteld wordt te
schalen met de actie-radius van (niet op dispersie zijnde) individuen: de standaard aanname is
1.5 * homerange diameter. De netwerk fusieafstand is de afstand die slechts door een klein
deel (<10%) van de op dispersie zijnde individuen wordt overschreden.
Tot zover zijn de stappen die doorlopen worden eigenlijk standaardprocedures die nodig zijn
voor toepassing van ieder op lokale leefgebieden (patches) gebaseerd metapopulatie model:
het afgrenzen van de plekken (waarbinnen perfect mixing verondersteld kan worden), het
schatten van de draagkracht van iedere plek, en het identificeren van de sets van plekken
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waartussen uitwisseling van individuen kan plaats vinden. Het resultaat van de bewerkingen is
een bestand dat behalve voor LARCH ook in andere ruimtelijk expliciete metapopulatie
modellen gebruikt kan worden.
MPVA
In LARCH worden de onderscheiden netwerken in het bestand geëvalueerd, gebaseerd op het
concept van sleutelpopulaties (key-patches, Verboom et al. 2001).
De standaard netwerkanalyse werkt als een soort zeef. De netwerken boven een minimum
grootte en netwerken met MVP of sleutelpopulatie blijven erin hangen; de overige netwerken
glippen door de mazen. Doordat netwerken alleen geclassificeerd hoeven te worden (d.w.z.
vergeleken met normen), is de analyse een weinig rekentijd vergend proces, en kan zonder
probleem voor landsdekkende bestanden uitgevoerd worden. De kracht van standaard LARCH
ligt dan ook in de eenvoud.
De uitkomsten-ruimte van LARCH is – per netwerk gezien – beperkt, zoals de figuur laat zien
met daarin de normen voor de Noordse woelmuis. Een oneindig aantal ruimtelijke
configuraties wordt vertaald in 3 netwerktypen en voor ieder type twee mogelijke uitkomsten
(duurzaam of niet). Wel kan een nuancering aangebracht worden (achteraf), door als uitkomst
de ratio (RE in netwerk / RE in duurzaam netwerk) te presenteren; maar dat is dan enkel een
schaling op hoeveelheid habitat in het netwerk.
LARCH en barrières
Absolute barrières
In de standaard LARCH analyse is het mogelijk rekening te houden met het effect van
‘absolute’ barrières. Dit zijn barrières, bijvoorbeeld wegen, waarvoor geldt dat ze iedere
uitwisseling tussen leefgebieden uitsluiten. Een barrière leidt er meestal toe dat een leefgebied
en/of een netwerk opgeknipt wordt. Voor wegen wordt aangenomen dat de lokale
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verkeersintensiteit bepalend is voor het al of niet fungeren als absolute barrière. De drempel in
verkeersintensiteit waarbij een weg leefgebieden opsplitst ligt 10 maal zo laag als de drempel
die gehanteerd wordt voor het opknippen van een netwerk. Voor deze aanname wordt in de
documentatie geen beargumentering gegeven.
Relatieve barrières
Het compleet uitsluiten van uitwisseling tussen leefgebieden, als gevolg van barrières, kan een
te zwart-witte keuze zijn. De ‘zachte’ barrières in LARCH reduceren het aantal dispersers en
veranderen daarmee de hoogte (maar niet de exponent) van de (negatief-exponentiele)
dispersie-curve. Het effect van een dergelijke barrière wordt uitgedrukt in de sterfte- of
overlevingskans. Overleving kan maar hoeft niet letterlijk genomen te worden; het betreft de
fractie die doorgaat na de barrière genomen te hebben. Overlevingskans per barrière wordt
(vereenvoudigd naar Hels & Buchwald 2001) weergegeven door de functie
iEB
i eS
⋅−= β
waarbij β een soortspecifieke parameter is die de overleving laat afnemen bij toenemende
verkeersintensiteit (EBi). Voor meerdere barrières geldt (voorbij de laatste barrière)∑⋅=⋅= −−⋅−− ∏ i ii EBr
i
EBr eeeeP
βαβα
Wordt in de oorspronkelijke formule de afstand die met een vastgestelde kans (bijvoorbeeld
0.9) wordt afgelegd gegeven door
α
Pr ln−=
in de situatie met barrières wordt dit
α
β
α
∑
−−= i
iEBPr ln*
Dit betekent dat, wanneer in de LARCH benadering netwerkfusieafstanden gebaseerd zijn op
dispersie afstanden (r voor P=0.9), in de situatie met barrières netwerkfusieafstanden
gehanteerd moeten worden die de term α
β∑
i
iEB
kleiner zijn (het verschil tussen r en r*). In
de LARCH analyse worden gekeken welke barrières een rol spelen (d.w.z. doorkruist worden
door de lijnen tussen leefgebieden) en worden vervolgens de clusterprocedure uitgevoerd op
basis van de per combinatie van leefgebieden aangepaste fusieafstanden.
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Bijlage 2 Een Incidence-Function Model
Het CorridorGame model maakt duidelijk hoe een incidence function model gebruikt kan
worden als alternatief voor de standaard LARCH benadering. Extinctie- en kolonisatiekans
worden expliciet berekend; voor wat betreft de connectiviteit kunnen verschillende algoritmes
onderzocht worden. CorridorGame verschilt van andere IF modellen in de gerichtheid op
interactief gebruik (landscape design) en de empirische onderbouwbare formulering van
connectiviteit van leefgebieden.
CorridorGame
Beschrijving
Hieronder volgt een beknopte beschrijving van het CorridorGame model, afkomstig uit Jepsen
et al. (in prep). Meer informatie is te vinden op http://alterra1586:8080/corridor/6 of
http://www.corridor.alterra.nl.
The IFM is based on classical metapopulation theory and estimates the flow of individuals
between circular patches of habitat through a featureless matrix. All patches located within the
maximum dispersal distance (Dmax) of the animal are potentially reachable. The probability of
occupation or incidence J of a patch relates to the local probabilities of colonisation C and
extinction E (Hanski 1994, Ter Braak et al. 1998) in that
(1)
ii
i
i EC
CJ +=
Extinction
The extinction probability is a function of effective patch area Ai,
(2)
ih
h
i AA
AE +=
where the constant Ah refers to the area (of highest quality) for which extinction probability
amounts to 0.5.
Colonisation
The colonisation probability Ci is a function of the numbers of immigrants into patch i per year,
given by Fi. Following Hanski (1994), an S-shaped function is used (accounting for an Allee-
effect),
(3) 22
2
yF
F
C
i
i
i +=
where y defines the number of immigrants required for a colonisation probability of 0.5. The
total immigration into patch i from all contributing patches at any one time is thus
(4) ( )∑∑
≠=
→
≠=
→ ⋅⋅==
n
ijj
jijj
n
ijj
iji ARpFF
,1,1
β
The scaling factor β defines the number of emigrants leaving per unit patch area; the total
number of emigrants leaving an occupied patch j amounts to βAj. The term pj is either one or
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zero, depending on whether the source patch j is occupied or empty. When dealing with long-
term averaged flows of individuals between patches, patch incidence Jj is used in equation 4
instead of pj,. The per-disperser probability of arriving in patch i (after leaving patch j) was
calculated using a pie-slice algorithm and expressed as
(5) 


=→
ji
i
ij d
r
R arcsin1π
where dji refers to the center-center distance between patches and ri represents the radius of
the receiving patch.
Substituting equations 2, 3 and 4 into equation 1 thus yields
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This equation has to be solved numerically, as the incidence of all source patches is needed
to estimate the receiver patch’s incidence and vice-versa. To obtain a solution, the incidence
for all patches was set to unity and equation 6 was applied repeatedly with the calculated Ji,
until incidence values had converged sufficiently close to the solution of the equation (implying
∆Ji → 0). Typically, only a few iterations (e.g., 3) were required. The expression for arrival
probabilities (eq. 5) does not take into account the competition between patches. A correction
factor is therefore required, accounting for the probability that an individual leaving patch i
would have reached patch k via patch j, had it not been intercepted by patch j. We solved this
by subtracting the angles of geometric overlap of the pie-slices from the estimates of arrival
probabilities.
An index of corridor effectiveness is defined as
(7)
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taking the sum of all successful immigrants in the corridor-zone, divided by the maximum
number of emigrants produced in the zone (all patches being occupied).
CorridorGame & Recreatie
Recreatienetwerk
Om de effecten van recreatie op levensvatbaarheid van een metapopulatie te onderzoeken,
kan een recreatie netwerk toegevoegd worden. De aannames die de structuur van dit
recreatie netwerk bepalen, en de aangenomen verbanden tussen recreatief bezoek van
natuurgebieden en effect op de metapopulatie worden hieronder kort beschreven.
A recreation network is added to the standard CorridorGame model. The structure of the
recreation network is determined by 1) the location and size of urban areas acting as sources
of recreants (visitors) and 2) the location and size of nature areas (the habitat of the
metapopulation) acting as receivers of recreants. Habitat network-analysis and estimation of
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patch-incidences and network persistence proceeds as in the standard model, but now take
into account the impact of the number of visitors on habitat quality.
The following assumptions determine the size and structure of the recreation network:
• Each urban area is characterized by its location (coordinates of the center) and size in
terms of both area (m2) and number of inhabitants
• Each urban area generates a number of excursions Xi in the critical period (e.g. breeding
season), determined by visits/inhabitant
• The excursions from an urban area are divided over the nature areas within the maximum
recreation distance. Division is based on the relative preference calculated for each
nature area
• Preference is an exponentially declining function of distance between urban area and
nature area, and a sigmoid function of attractiveness of the nature area. Currently,
attractiveness is set by the size of the nature area, assuming that small areas attract
relatively fewer visitors
• Thus, the preference for each nature area is id
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2
, where Ai is the size of the
nature area, Ah refers to the area for which the attractiveness would be 0.5, di is the
distance between urban and nature area, and α sets the exponential decline with distance.
The calculated preferences are normalized to obtain probabilities summing to one. The
final numbers of visitors originating from a single urban area, to all nature areas within
reach amount to X
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The following assumptions determine the impact of recreation on the metapopulation:
• Per patch, all visits from all urban areas are summed into a total number of visits Vi
• The visiting density [Vi], the number of visitors per ha, determines the impact on the local
population
• The reduction in effective habitat area with increasing visiting density is given by the
negative exponential function [ ]iVe γ−  where γ sets the strength of the exponential decline
• Reduced effective habitat area indirectly affects the local population by a reduced number
of dispersers produced (fewer reproductive units) and an increased local population
extinction probability
The following parameters are added to the standard CorridorGame model:
• excursions per inhabitant, in the critical period
• maximum recreation distance (m)
• area of half attractiveness Ah (m2)
• exponent α of distance dependent preference
• exponent γ of visiting-density dependent effective habitat area
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Bijlage 3 SCAN of Bewegingsmodel
In het onderstaande worden de uitkomsten van een bewegingsmodel (BM) vergeleken met de
uitkomsten van een berekening met SCAN zachte barrières (SCANRB). Als case wordt het
landschap (oost-Alpen) genomen waarvoor door Knauer (2001) een grid-gebaseerd
bewegingsmodel voor de Bruine beer ontwikkeld is. Om de uitkomsten van beide typen
modellen vergelijkbaar te krijgen, is het bewegingsmodel op een aantal punten aangepast.
Hiervoor was het nodig de bij SCANRB behorende aannames over de manier waarop
individuen zich door het landschap verplaatsen wat gedetailleerder te bekijken.
In SCANRB is als het ware een grote populatie dispersers onderweg van cel a naar cel b. Ze
volgen daarbij een zodanige route dat de grootst mogelijke fractie ervan in cel b aankomt.
Deze fractie wordt vervolgens vermenigvuldigd met het aantal RE in de broncel a. (NB als we
het zouden vermenigvuldigen met het verwachte aantal emigranten vanuit cel a, zouden we nu
een schatting van het aantal immigranten hebben!).
In een landschap met cellen van verschillende permeabiliteit q (tussen 0 en 1) wordt deze q in
rekening gebracht door q te vermenigvuldigen met de kans P(r) – de kans om de afstand r te
overbruggen, dus
r
i
ir eqP
α−⋅= ∏)(
Per cel in het pad van de minimale kosten (= maximale P bij vaststaande r), wordt P dus
kleiner – q werkt als een soort overlevingskans. Als we P als functie van het aantal stappen
(van cel naar cel) uitdrukken wordt dit:
ci
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waarin c de cel dimensie is.
We kunnen de formule herschrijven, zodanig dat het effect van permeabiliteit op de bereikte
afstand (bij dezelfde P) duidelijker wordt. Als we definiëren
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Dit betekent dat iedere cel met permeabiliteit <1 de bij de kans P behorende r vermindert met
x. Voor het bewegingsmodel gebruiken we dit: we kiezen een initiële waarde r0 voor iedere
disperser (de maximaal af te leggen afstand voor permeabiliteit 1). Per stap in het pad geldt
cxrr iii −−= −1
De dispersie stopt wanneer ri < 0, of (andersom geformuleerd) als 0rxci
i
i >+⋅ ∑ .
De onderdelen waarop het BM aangepast is aan de SCANRB benadering:
• SCANRB berekent in de eerste plaats een ruimtelijke samenhang score voor iedere cel. In
het BM wordt daarom eveneens voor iedere cel in het landschap een waarde berekend. In
SCANRB kun je iedere wederzijdse bijdrage aan de score van twee cellen ook
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interpreteren als het aantal dispersers dat (via het pad met de laagste kosten) vanuit de
ene cel de andere kan bezoeken. In het BM wordt daarom voor iedere cel het al of niet
bezocht worden door iedere disperser als de score voor de cel beschouwd (1 of meer
keren bezocht worden door dezelfde disperser telt als 1).
• SCANRB kan het resultaat ook weergeven als uitwisseling tussen leefgebieden (de
‘relatiefile’). In het BM wordt eenzelfde maat berekend op basis van de score voor alle
cellen binnen een leefgebied. Als we het resultaat (de aantallen per cel) delen door het
aantal vertrekkende individuen (leefgebied oppervlakte * draagkracht per cel), krijgen we
een matrix van aankomstkansen. Deze berekeningswijze van uitwisseling en
aankomstkansen wijkt wel enigszins af van de gebruikelijke wijze in bewegingsmodellen,
waarbij aankomstkansen op leefgebied niveau berekend worden en bewegingen in een
aankomst leefgebied geen rol spelen (dispersie stopt zodra een leefgebied bereikt is). Dit
betekent dat we connectiviteit definieren op basis van het bezoeken (en weer doorgaan)
van een gebied en niet op basis van aankomst (en blijven).
• In SCANRB bepaalt de gekozen alpha de verdeling van padlengtes over de denkbeeldige
‘vertrek’ populatie. Omdat in BM met individuele paden gewerkt wordt, wordt hier per
individu de padlengte getrokken, uit dezelfde verdeling. Om een enigszins representatieve
verdeling te krijgen van padlengtes en gevolgde paden vertrekken 1000 individuen uit
iedere cel van ieder leefgebied. Voor SCANRB betekent dit dat de ‘draagkracht’ per cel op
1000 staat.
• In SCANRB worden de kosten (weerstand) verrekend met de padlengte (meer weerstand
betekent minder ver komen, c.q. met een kleiner aantal), en wordt het traject van het pad
door dezelfde weerstand bepaald (de route de in totaal de minste weerstand oplevert). In
een bewegingsmodel splitsen we dat gewoonlijk op: tijd is meestal de factor op basis
waarvan dispersie afgekapt wordt (de kosten worden meestal identiek verondersteld voor
iedere cel, maar dat is niet noodzakelijk); de weerstand of omgekeerd de permeabiliteit is
meestal de factor die het te volgen traject bepaalt (maar dan lokaal en stochastisch). Om
te kunnen vergelijken drukken we in het BM de kosten dit keer eveneens uit in afstand,
waarbij de kosten per cel op dezelfde manier als in SCANRB afkomstig uit zijn uit de
weerstandswaarde van de cel. Konkreet betekent dit dat bij de afstand die afgelegd wordt
(=celgrootte) de weerstandskosten opgeteld worden (permeabiliteit = 1, dan kosten = 0),
zie de bovenstaande uitleg over q en x.
• In SCANRB wordt om artefacten in gedrag bij (lijnvormige) barrières te vermijden, gewerkt
met een omgeving van 4 buurcellen per cel (in plaats van 8). In het BM is het aantal
buurcellen eveneens op 4 ingesteld.
Voor beide modellen zijn aaneengesloten delen van het landschap beschouwd als
leefgebieden. In het gekozen landschap bestaan deze uit aaneengesloten habitat van de
hoogste kwaliteit (8 en 9 in Knauer 2000).
De gebruikte parameter instelling voor de modellen:
• alpha 0.00002 (mediane dispersie afstand 50 km), in SCANRB afkappen bij 90% of 99%
• de permeabiliteit varieert van 0.90 (kwaliteit 0) tot 0.99 (kwaliteit 9), met stapjes van 0.01
dus. Gegeven een alpha van 0.00002 zijn de x-waarden hiermee gedefinieerd
De uitkomsten voor SCANRB en BM vergelijk ik voor de situatie dat het meest essentiële
verschil tussen de twee ligt in de lokale versus globale beslissingen: in het BM wordt
aangenomen dat de kans op kiezen van een buurcel bepaald wordt door de verhouding van de
weerstand van de buurcellen, dus de kans om buurcel i te kiezen voor de volgende stap is
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Vervolgens vergelijk ik de uitkomst bij het laten vallen van het hele kosten idee in het BM: de
weerstand vertaalt zich nog steeds op dezelfde manier in de selectie van een buurcel (je kan
dan beter over voorkeur praten, dan over permeabiliteit), maar er worden geen kosten meer in
rekening gebracht en de van te voren (per individu) vastgestelde padlengte wordt niet bekort.
Resultaten
Voor de meest-vergelijkbare model instellingen blijkt een zeer groot verschil in berekende
‘ruimtelijke samenhang’ tussen de twee benaderingen. SCANRB, gebaseerd op het laagste
kosten pad, berekent veel hogere waarden.
Wanneer het idee van kosten verbonden aan hogere weerstand verlaten wordt (en alle
dispersers hun vastgestelde padlengte ook afleggen) dan nog is de ruimtelijke samenhang op
basis van een bewegingsmodel veel lager. Gegeven de aard van de bewegingen (random
walk) is dat ook de verwachting: zelfs in een homogeen landschap leidt een random walk tot
een slechts langzame netto verplaatsing. Maar voor beren lijkt dit nu eenmaal de realiteit
(Knauer 2000). Onderstaande figuur 3-A, waarop de SCANRB waarde (y-as), bij afkappen op
90%, uitgezet is tegen de BM waarde (x-as), voor de situatie zonder kosten, laat zien dat ook
de verhouding tussen de twee waarden niet lineair is (iets van een logarithmisch verband
wordt gesuggereerd, maar de spreiding is erg groot). Wanneer alleen de waarden rond het
leefgebied (linksonder op de kaarten) vergeleken worden (figuur 3-B), blijkt dat het niveau van
de SCANRB (t.o.v. de BM waarden) wisselt per leefgebied. De oorzaak ligt waarschijnlijk in het
feit dat SCANRB alle mogelijke laagste-kosten paden integreert, en daar zijn voor grote
gebieden relatief meer paden bij die in het BM niet gerealiseerd worden. Beschouwd per
leefgebied lijkt er een verband te zijn tussen de SCANRB waarde en de log van de BM waarde
(figuur 3-C). Figuren 3-D tm 3-G geven een ruimtelijk beeld van de resultaten van de twee
methoden.
Belangrijkste conclusie lijkt te zijn dat de SCANRB benadering geen vervanging kan zijn voor
een bewegingsmodel. Het impliciete bewegingspatroon is daarvoor veel te extreem, en gaat
uit van globale kennis van het gebied. Het bewegingsmodel zoals hier toegepast, is gebaseerd
op een ander extreem patroon, namelijk een random walk. De beste schatting van de
werkelijke ruimtelijke samenhang – gedefinieerd als kans op uitwisseling - ligt tussen deze
twee extremen in. Maar waarschijnlijker dichterbij de BM uitkomst dan bij de laagste kosten
pad uitkomst.
Voor gebruik van een rastergebaseerd BM als algemeen instrument om ruimtelijke samenhang
te berekenen, is het aan te bevelen om de mogelijkheid in te bouwen van simulatie van zg.
‘self-avoiding’ random walks, en bij voorkeur van gecorreleerde random walks met de
correlatie tussen twee opeenvolgende staprichtingen als expliciete model parameter. Hiermee
gaat de rastergebaseerde BM benadering wat meer lijken op de vectorgebaseerde (zie
hoofdstuk 5).
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Figuur 3-B. Als figuur 3-A, op selectie van kwart kaart, linksonder.
Figuur 3-A. Berekende waarden (per cel) van SCANRB (y), afgekapt bij 90%, vergeleken
met waarden van BM, zonder kosten.
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Figuur 3-C. Als figuur 3-B, x-as logarithmisch uitgezet.
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Figuur 3-D. SCANRB uitkomst bij afkappen bij 90%
Figuur 3-E. SCANRB uitkomst bij afkappen bij 99%
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Figuur 3-F. BM uitkomst met ‘kosten’ in rekening gebracht
Figuur 3-G. BM uitkomst bij afwezigheid van ‘kosten’
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Bijlage 4 SmallSteps
Infrastructuur als Barrière
Een dichter wegennet leidt ertoe dat soorten als dassen vaker wegen moeten oversteken
tijdens hun foerageertochten, of tijdens dispersie naar andere leefgebieden. En vaker
oversteken betekent een grotere kans om te worden aangereden. Uit verschillende studies
blijkt dat de levensvatbaarheid van een dassengroep of –populatie vooral gevoelig is voor
sterfte van adulte dassen. Dassen leven in kleine, stabiele sociale groepen en de dood van
een dier kan voor zo’n groep funest zijn, zeker wanneer dit het enige reproducerende vrouwtje
betreft.
Om dit te illustreren zijn met het bewegingsmodel SmallSteps de looppatronen van dassen
binnen hun territorium gesimuleerd in landschappen die verschillen in wegendichtheid (Grift &
Baveco in prep. en Planbureau-werk in uitvoering Werkdocument 2002/09). Met het model
worden bewegingen van individuen door een complex, heterogeen landschap gesimuleerd. Het
grondpatroon voor individuele verplaatsingen van dassen in dit model is gebaseerd op
literatuurgegevens over verplaatsingspatronen van dassen binnen hun territorium. In figuur 4-A
worden een aantal gesimuleerde patronen weergegeven. De simulaties werden uitgevoerd
zowel in een geselecteerd landschap in Limburg, als in computer-gegenereerde landschappen
met een bepaalde dichtheid aan wegen. In figuur 4-B zijn uitkomsten voor de kunstmatige
landschappen weergegeven.
Figuur 4-A. Enkele met SmallSteps gegenereerde looppatronen van dassen tijdens een
nachtelijke foerageertocht
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Figuur 4-B. Oversteekfrequentie van dassen in kunstmatige landschappen met een
wegendichtheid die overeenkomt met het landelijk gemiddelde van respectievelijk 1970
en 1998
Bereikbaarheid
In het HACOBERM III project is m.b.v. SmallSteps een schatting gemaakt van de
bereikbaarheid van wegbermen behorend bij het rijkswegennetwerk, vanuit de locaties van
voorkomen van een 13-tal grondgebonden, weinig mobiele soorten. Het landschap waarin
bewegingen gesimuleerd werden was een voor iedere soort verschillende aggregatie van
typen uit het LGN3 bestand. In figuur 4-C geeft een impressie van de uitkomsten.
In Snep et al. (2001) wordt een uitgebreide toepassing van SmallSteps beschreven, waarin
onderzocht is welke relatie er te verwachten is tussen natuurontwikkeling in de stadsranden
(Hoogvliet) en de kans om vlinders waar te nemen in het hart van de bebouwing.
Connectiviteit Leefgebieden
In een studie m.b.t. ecologische netwerken in Abruzzo (Sluis et al. 2003), is het
bewegingsmodel SmallSteps gebruikt om de connectiviteit van (potentiele) leefgebieden van
de Bruine beer, en de verandering van connectiviteit onder verschillende scenario’s, in kaart te
brengen. Dit gebeurde op twee ruimtelijke schaalnivo’s, voor de gehele Appenijnen-bergketen
en voor de natuurgebieden rond twee geplande verbindingszones in de regio Abruzzo.
Op het grote schaalnivo werd een regressiemodel gebruikt om zowel het potentieel geschikt
habitat als om de aard van het dispersielandschap te definieren (10 klassen in voorspelde
kans op voorkomen: de hoogste klassen zijn reproductie habitat. Voor alle klassen geldt: de
waarde = preferentie, en bepaalt de kans om een grens over te steken in de richting van
habitat met de betreffende waarde). In figuur 4-D worden enkele gesimuleerde looppatronen
weergegeven; de intensiteit van de kleur van het landschap komt overeen met de klasse
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(donker zijn de echte leefgebieden). In figuur 4-E wordt het resultaat van de simulaties, een
matrix van kansen, op schematische wijze ruimtelijk weergegeven.
Op het lagere schaalnivo werden bewegingspatronen gesimuleerd in een veel gedetailleerder
landschap, zie figuur 4-F, afkomstig uit de Abruzzo landgebruikskaart (met CORINE
vergelijkbaar). Uitkomsten van simulaties voor de aktuele landschapsituatie zijn vergeleken
met de situatie waarin binnen de als corridor gedefinieerde zone percelen van landgebruik
veranderden.
Figuur 4-D. Gesimuleerde looppatronen van Bruine beer in de Appenijnen.
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Figuur 4-E. De connectiviteitsmatrix gevisualiseerd.
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Figuur 4-F. Het ‘bewegings-landschap’ zoals gebruikt voor gedetailleerde
bewegingssimulaties in de Abruzzo studie.
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